
 

 

 

 

UNIVERSIDADE FEDERAL DA BAHIA 
INSTITUTO DE QUÍMICA 

PROGRAMA DE PÓS-GRADUAÇÃO EM QUÍMICA 
 
 
 
 

 
 

KELLY RODRIGUES DOS SANTOS 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

SOLIDIFICAÇÃO/ESTABILIZAÇÃO (S/E) DE Fe, Ni, Sb E V EM 
PASTAS DE CIMENTO CONTENDO UM CATALISADOR DE 

EQUILÍBRIO (ECAT) 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Salvador 
2021 



KELLY RODRIGUES DOS SANTOS 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

SOLIDIFICAÇÃO/ESTABILIZAÇÃO (S/E) DE Fe, Ni, Sb E V EM 
PASTAS DE CIMENTO CONTENDO UM CATALISADOR DE 

EQUILÍBRIO (ECAT) 
 
 

 
 
 
 

 
Tese apresentada ao Programa de Pós-
graduação em Química do Instituto de 
Química da Universidade Federal da Bahia 
como requisito para a obtenção do título de 
Doutora em Química. 
 
 
Orientadora: Profa. Dra. Heloysa Martins 
Carvalho Andrade 
Coorientador: Prof. Dr. Jardel Pereira 
Gonçalves 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Salvador 
2021 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Ficha catalográfica elaborada pela Biblioteca Universitária de Ciências 
e Tecnologias Prof. Omar Catunda, SIBI - UFBA. 

 

  

S237 Santos, Kelly Rodrigues dos 

  

Solidificação/Estabilização (S/E) de Fe, Ni, Sb e V em pastas 

de cimento contendo um catalisador de equilíbrio (Ecat)/ Kelly 

Rodrigues dos Santos. – Salvador, 2021. 

153 f. 

Orientadora: Profª. Drª Heloysa Martins Carvalho Andrade  

 

Tese (Doutorado) – Universidade Federal da Bahia. 

Instituto de Química, 2021. 

1.  Lixiviação. 2. Catalisadores 3. Lixiviação. I. Andrade, 

Heloysa Martins Carvalho.  II. Universidade Federal da Bahia. 

III. Título. 

CDU 544.4 

 

 

 

 



 

 

 



AGRADECIMENTOS 

 

Gostaria de agradecer a todos os professores e professoras que fizeram parte 

da minha vida, desde os primeiros anos escolares até o presente momento. Meu muito 

obrigada, aos que me ensinaram a ler, a contar de 1 a 10, a estudar tabuada, a usar 

caderno de caligrafia. Aos que me mostraram a importância da história de nosso povo, 

do conhecimento e valorização da nossa origem. Aos que me fizeram apaixonada pela 

Química, mesmo sem nunca ter pisado em um laboratório durante o ensino médio. 

Aos que me mostraram como ensinar e fazer a diferença na vida das pessoas, mesmo 

frente as dificuldades enfrentadas todos os dias por eles e por nós estudantes de 

escola pública. 

Aos professores e professoras que me incentivaram a entrar para a universidade, 

aos que eu conheci ao fazer parte dela, o meu muito obrigada. Depois de tudo que 

aprendi, a minha maior certeza é que só a educação pode mudar a nossa realidade e 

mudou a minha. E sem a presença destes mestres em minha vida, eu não teria 

chegado aqui. Obrigada. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Santos, Kelly Rodrigues dos. Solidificação/Estabilização (S/E) de Fe, Ni, Sb e V em 

pastas de cimento contendo um catalisador de equilíbrio (Ecat). 2021. Tese. 

(Doutorado em Química) – Programa de Pós-graduação em Química, Instituto de 

Química, Universidade Federal da Bahia, Salvador, 2021. 

 
RESUMO 

 
Um dos principais problemas enfrentados pelas indústrias é o gerenciamento 
adequado de resíduos. Na indústria de petróleo, por exemplo, enormes quantidades 
de catalisadores gastos de craqueamento catalítico em leito fluidizado (FCC), também 
chamados de Ecat, são produzidos em todo o mundo. Esse resíduo possui em sua 
composição elementos potencialmente tóxicos como ferro (Fe), níquel (Ni), vanádio 
(V) e antimônio (Sb). O descarte do Ecat sem um pré-tratamento adequado não é 
tolerável. O emprego da técnica de solidificação/estabilização (S/E) deste resíduo em 
pastas de cimento foi avaliada e um dos parâmetros importantes para a avaliação 
deste tratamento é a lixiviação, utilizada para prever o grau de eficiência em fixar 
constituintes perigosos no resíduo tratado. O objetivo deste trabalho de tese foi 
investigar a utilização do método de S/E para imobilizar Fe, Ni, Sb e V do Ecat, 
utilizando cimento como aglomerante. Foram aplicados testes de lixiviação segundo 
a Toxicity Characteristic Leaching Procedure (TCLP 1311), utilizando água doce, água 
do mar natural e diferentes pH. Tendo em vista o coprocessamento de diversos 
resíduos na fabricação de cimento, a lixiviação de cromo e a especiação do mesmo 
também foi investigada. Foram produzidas pastas utilizando cimento Portland classe 
Especial (CPE) e 15% de Ecat. Os resultados mostraram, em sua totalidade, que o 
CPE foi eficiente na imobilização dos elementos avaliados (Fe, Ni, Sb e V). Os 
percentuais de retenção na pasta foram 94% para o Fe, 91% para o Ni, 90% para o V 
e 74% para o Sb. Foi observado que a taxa de retenção dos elementos foi maior em 
água doce do que em água do mar e conforme metodologia adota pela TCLP 1311. 
Esse comportamento foi atribuído ao ataque dos sais presentes na água do mar. 
Apesar disso, as taxas de retenção dos elementos variaram entre 73 e 85% após a 
lixiviação neste ambiente. Em relação ao Cr, o CPE anidro apresentou em sua 
composição 48,70 mg kg-1 de Cr total e a especiação de Cr mostrou que a pasta 
produzida com o CPE lixiviou, na solução da TCLP 1311, 1,881 mg kg-1 e em água 
doce 1,178 mg kg-1 de Cr(VI). Em água do mar a concentração de Cr(VI) foi 23,88 mg 
kg-1, confirmando o ataque mais agressivo deste ambiente. Foi possível inferir que a 
técnica de S/E pode ser empregada, tendo em vista que todas as concentrações 
lixiviadas foram abaixo dos limites estabelecidos pelas regulamentações ambientais 
consultadas. Quanto à avaliação do cimento utilizado, os estudos realizados 
confirmaram a presença de Cr e Cr(VI). A toxicidade dessas espécies chama atenção 
para a importância de regulamentações que definam um limite da presença deste e 
de outros contaminantes no cimento produzido. 
 

Palavras-chave: Gerenciamento de resíduos. Ecat. Lixiviação. Coprocessamento. 

Especiação. 

 



Santos, Kelly Rodrigues dos. Solidification/Stabilization (S/S) of Fe, Ni, Sb and V 

in cement pastes containing an equilibrium catalyst (Ecat). 2021. Thesis. (PhD in 

Chemistry) – Postgraduate Program in Chemistry, Institute of Chemistry, Federal 

University of Bahia, Salvador, 2021. 

 
ABSTRACT 

 
One of the main problems faced by industries is the proper management of waste. In 

the oil industry, for example, huge amounts of spent catalysts in fluidized bed catalytic 

cracking (FCC), also called Ecat, are produced worldwide. This residue has potentially 

toxic elements in its composition, such as iron (Fe), nickel (Ni), vanadium (V) and 

antimony (Sb). The disposal of Ecat without a proper pre-treatment is not tolerable. 

The use of the solidification/stabilization (S/S) technique of this residue in cement 

pastes was evaluated and leaching is an important evaluation means of this treatment, 

used to predict the degree of efficiency in fixing dangerous constituents in the treated 

waste. The aim of this thesis was to investigate the use of the S/S method to immobilize 

Fe, Ni, Sb and V from Ecat, using a Portland cement as binder. Leaching tests were 

applied according to the Toxicity Characteristic Leaching Procedure (TCLP 1311), 

using fresh water and natural sea water, in different pH. Considering the coprocessing 

of various residues in the manufacture of cement, the leaching of chromium and its 

speciation were also investigated. Pastes were produced using Special Class Portland 

cement (CPE) and 15% Ecat. The results showed, in its entirety, that the CPE was 

efficient in immobilizing the evaluated elements (Fe, Ni, Sb and V). The retention 

percentage in the paste was 94% for Fe; 91% for Ni; 90% for V and 74% for Sb. It was 

observed that the element retention rate was higher in fresh water than in sea water or 

under TCLP 1311 conditions. This behavior was attributed to the attack of salts present 

in sea water. Despite this, the element retention rates varied between 73 and 85% after 

leaching in seawater. Concerning to Cr, the anhydrous CPE showed in its composition 

48.70 mg kg-1 of total Cr and the speciation of Cr in the leachate of the paste produced 

with CPE showed 1.881 mg kg-1 of Cr(VI) in TCLP solution and 1.178 mg kg-1 of Cr(VI) 

in fresh water. In seawater, the Cr(VI) concentration was 23.88 mg kg-1, confirming the 

more aggressive attack of this environment. It was possible to infer that the S/S 

technique can be used, considering that all leached concentrations were below the 

limits established by environmental regulations. As for the evaluation of the cement 

used, the studies carried out confirmed the presence of Cr and Cr(VI). The toxicity of 

this species emphasizes the importance of regulations that define the limits for the 

presence of this and other contaminants in cement. 

 

Keywords: Waste management. Ecat. Solidification/stabilization. Leaching. 

Coprocessing. Speciation. 
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CAPÍTULO 1 – INTRODUÇÃO 

 

Nas últimas décadas, o gerenciamento de resíduos tem se tornado um tema 

cada vez mais discutido e de grande preocupação mundial. Embora existam diversas 

opções tecnológicas este ainda é um dos principais problemas do ponto de vista 

ambiental. Mesmo com a crescente fiscalização de agências reguladoras, ainda há 

resíduos sendo estocados, tratados ou dispostos de forma inadequada. A partir dos 

diferentes processos industriais são gerados diversos materiais residuais como, 

cinzas, lodos, metais, catalisadores, vidros, plásticos, entre outros. Esses resíduos 

podem ser constituídos de substâncias orgânicas, inorgânicas ou de uma mistura 

delas, que podem trazer riscos à saúde humana e ao meio ambiente (BANSAL, 1998; 

KAEWSARN; YU, 2001; YAN; VIRAGHAVAN, 2001). 

De maneira geral, é importante avaliar resíduos que contêm metais pesados, 

porque esses podem ser facilmente assimilados, biomagnificados e bioacumulados 

nos organismos, determinando um risco potencial para os ecossistemas e para a 

saúde humana (COPAT et al., 2013). Os metais pesados presentes no ambiente 

aquático, por exemplo, podem se acumular ou biomagnificar ao longo da cadeia 

alimentar e ser absorvidos em uma forma metabolicamente disponível para processos 

bioquímicos essenciais. Além disso, certas condições ambientais, como salinidade, 

pH e dureza da água, podem desempenhar um fator importante no acúmulo de metais 

pesados nos organismos vivos (ALINA et al., 2012; KUMAR; ACHYUTHAN, 2007; MD 

YUNUS et al., 2015). 

Na indústria de petróleo, cerca de 90% dos processos químicos, petroquímicos 

e de refino envolvem pelo menos uma etapa catalítica. A reação de craqueamento 

catalítico em leito fluidizado (FCC) é um dos principais processos de conversão na 

indústria de petróleo e produz a maior parte da gasolina do mundo. Desde o início de 

2014, o processo está em operação em mais de 300 de um total de 646 refinarias no 

mundo (VOGT; WECHUYSEN, 2015). 

Um dos resíduos gerados no craqueamento catalítico do petróleo é o 

catalisador de equilíbrio (Ecat), e dependendo do tamanho da unidade de FCC e dos 

parâmetros operacionais, as taxas de retirada de Ecat podem chegar a 30 toneladas 

por dia (RAMEZANI; EMAMI; NEMAT, 2017). Esse resíduo pode ter em sua 

composição elementos potencialmente tóxicos, oriundos da carga de petróleo ou 
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mesmo do processo. Em particular podem estar presentes Cu, Ni, V e Fe, 

evidenciando a importância do correto descarte ou de uma melhor destinação do Ecat. 

Baseada na enorme quantidade de catalisador gasto gerado pela indústria de 

petróleo, a pesquisa sobre o desenvolvimento de tratamentos economicamente 

viáveis destes catalisadores têm recebido atenção considerável (MONTEIRO, 2001). 

Dentre eles, destacam-se processos de regeneração e reutilização (MARAFI; 

STANISLAUS, 2003), desenvolvimento de novos produtos (VASIREDDY et al., 2010) 

e de recuperação de terras raras (INNOCENZI et al., 2015; ZHAO et al., 2017). No 

entanto, a destinação do Ecat deve atender tanto aos aspectos econômicos quanto 

ambientais em larga escala. Dessa forma, a imobilização dos catalisadores em 

matrizes cimentícias, empregando a técnica de Solificação/Estabilzação, tem sido 

uma opção considerada (PAYÁ; MONZÓ; BORRACHERO, 2001; SU; CHEN; FANG, 

2001). 

A solidificação/estabilização (S/E) é utilizada como tratamento anterior ao 

descarte dos resíduos em aterro, tendo como objetivo tornar os resíduos menos 

perigosos e mais seguros para o descarte (SINGH; PANT, 2006). A técnica de S/E de 

resíduos sólidos é um processo que envolve a mistura de um resíduo com um 

aglomerante (matriz solidificante), a fim de reduzir a mobilidade do contaminante por 

meios físicos e/ou químicos (YILDIZ; AKYILDIZ; KOSE, 2013). A matriz solidificada 

deve apresentar grande integridade estrutural, que garanta que o resíduo permaneça 

fixo mecanicamente em sua microestrutura. Dessa forma, são características 

essenciais: estabilidade química e física, boa resistência mecânica e à temperaturas 

elevadas (CASTRO, 2010). 

Nesse sentido, o cimento tem sido um material largamente empregado na S/E 

de resíduos de diversas naturezas. Além disso, quando o resíduo sólido incorporado 

é também um material pozolânico, como no caso do catalisador de equilíbrio (Ecat), 

as características das pastas de cimento obtidas podem ter propriedades melhoradas 

como aumento na resistência à compressão e durabilidade, possibilitando um uso 

sustentável para o resíduo catalítico (PAYÁ; MONZO; BORRACHERO, 2001; 

ZORNOZA et al., 2009). 

Avaliar a utilização do Ecat como substituto parcial do cimento em pastas, além 

de investigar a eficiência da imobilização de espécies contaminantes presentes neste 

produto, pode proporcionar uma melhor destinação para este material. Além disso, 
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diferentes aplicações futuras podem ser consideradas, como a cimentação de poços 

de petróleo, construções de pontes e outros equipamentos. 

Visando dar uma maior clareza sobre o trabalho desenvolvido, a tese foi 

estrutura em 8 Capítulos, conforme descrito a seguir: 

No Capítulo 1, há uma Introdução geral do trabalho, contextualizando a questão 

da S/E do Ecat em pastas de cimento como uma alternativa sustentável para a 

reutilização deste resíduo. 

No Capítulo 2, são apresentados o objetivo geral e os objetivos específicos.  

No Capítulo 3, é feita uma revisão da literatura sobre a classificação e 

tratamento dos resíduos sólidos, a geração do Ecat, as técnicas de lixiviação e de 

solidificação/estabilização (S/E) e demais aspectos relevantes para o 

desenvolvimento da tese.  

No Capítulo 4, o risco ambiental do Ecat é investigado através de ensaios de 

lixiviação. 

No Capítulo 5, são relatados os resultados do estudo preliminar sobre a 

substituição parcial do cimento Portland tipo G (CPG) por Ecat, com o objetivo de 

estabelecer as condições de preparo das pastas para os estudos de lixiviação. 

No Capítulo 6, a solidificação/estabilização (S/E) de Fe, Ni, Sb e V em pastas 

de cimento Portland classe especial (CPE) é investigada utilizando ensaios de 

lixiviação em diferentes ambientes. 

No Capítulo 7, é apresentada a avaliação da lixiviação de elementos 

potencialmente tóxicos presentes no cimento, como Fe e Ni, com destaque para o 

Cromo (Cr) e suas espécies. 

No Capítulo 8, são apresentadas as considerações finais do trabalho. 

Ao final são apresentadas as referências consultadas para o desenvolvimento 

da tese, o Apêndice A onde está descrita a validação dos métodos propostos para a 

análise espectrométrica utilizada e o Apêndice B onde são apresentados os dados 

obtidos a partir do refinamento Rietveld dos difratogramas das pastas de cimento. 
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CAPÍTULO 2 – OBJETIVOS 

 

2.1 OBJETIVO GERAL 

 

Avaliar a Solidificação/Estabilização (S/E) de Fe, Ni, Sb e V em pastas de 

cimento contendo um catalisador de equilíbrio (Ecat), com ênfase no controle da 

poluição ambiental. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 Caracterizar o catalisador de equilíbrio (Ecat), resíduo sólido proveniente da 

indústria de refino de petróleo; 

 Identificar de elementos potencialmente tóxicos presentes no Ecat; 

 Investigar a lixiviação de Fe, Ni, Sb e V do Ecat; 

 Avaliar a solidificação/estabilização (S/E) de Fe, Ni, Sb e V em pastas de 

cimento contendo Ecat; 

 Comparar o efeito de diferentes concentrações de Ecat nas pastas de cimentos 

produzidas; 

 Avaliar a lixiviação de metais (Cr, Fe e Ni) a partir de pastas de cimento. 
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CAPÍTULO 3 – REVISÃO DA LITERATURA 

 

3.1 DEFINIÇÕES DE RESÍDUOS SÓLIDOS 

 

Os resíduos sólidos abrangem uma considerável diversidade de materiais 

como: restos de comida, materiais eletrônicos, vidros, papelão, galhos de árvores, 

entulho de construção civil, papel, baterias, sacos plásticos, lâmpadas queimadas, 

lodos de estações de tratamento de água e esgoto, pneus, remédios, materiais 

radioativos, aparas de couro, sucata de metal, produtos químicos, trapos, entre outros 

(SOUTO; POVINELLI, 2013). 

Existem diversas definições para resíduos e a Lei 12.305, de agosto de 2010, 

que institui a Política Nacional de Resíduos Sólidos (PNRS) apresenta a seguinte 

definição: 

Material, substância, objeto ou bem descartado resultante de 
atividades humanas em sociedade, a cuja destinação final se procede, 
se propõe proceder ou se está obrigado a proceder, nos estados sólido 
ou semissólido, bem como gases contidos em recipientes e líquidos 
cujas particularidades tornem inviável o seu lançamento na rede 
pública de esgotos ou em corpos d’água, ou exijam para isso soluções, 
técnica ou economicamente, inviáveis em face da melhor tecnologia 
disponível. (BRASIL, 2010, p. 2). 
 

 
Porém de acordo com a Associação Brasileira de Normas Técnicas (ABNT), 

por meio da ABNT NBR 10004:2004, os resíduos sólidos são definidos da seguinte 

forma: 

 
São resíduos, nos estados sólido e semissólido, resultantes de 
atividades de origem: industrial, doméstica, hospitalar, comercial, 
agrícola, de serviços e de varrição. Ficam incluídos nesta definição os 
lodos provenientes de sistemas de tratamento de efluentes líquidos, 
de fossas assépticas, de estação de tratamento de água, aqueles 
gerados em equipamentos e instalações de controle de poluição, bem 
como determinados resíduos líquidos cujas particularidades tornem 
inviável seu lançamento na rede pública de esgotos ou corpos de 
água, ou exijam para isto, solução técnica e economicamente inviáveis 
em face à melhor tecnologia disponível. (ABNT, 2004a, p. 1). 

 

O Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA), órgão criado com o intuito 

de estabelecer normas, critérios e padrões relativos ao controle e à manutenção da 
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qualidade do meio ambiente no Brasil, também apresenta sua definição de resíduos 

sólidos industriais, por meio da Resolução nº 313, de 29 de outubro de 2002: 

 
É todo o resíduo que resulte de atividades industriais e que se 
encontre nos estados sólido, semissólido, gasoso – quando contido, e 
líquido – cujas particularidades tornem inviável o seu lançamento na 
rede pública de esgoto ou em corpos d’água, ou exijam para isso 
soluções técnicas ou economicamente inviáveis em face da melhor 
tecnologia disponível. Ficam incluídos nesta definição os lodos 
provenientes de sistemas de tratamento de água e aqueles gerados 
em equipamentos e instalações de controle de poluição. (BRASIL, 
2002, p. 654). 

 

Dessa maneira, entende-se que resíduo é todo material gerado durante o 

processo de produção e consumo de bens, que não apresenta condições de uso e 

não podem ser lançados na rede pública de esgoto, necessitando de cuidados 

especiais. A geração de resíduos, independente do seu estado físico, é decorrente de 

quase toda atividade humana. A indústria produz uma grande variedade de bens e 

produtos e a todo tempo novos processos são descobertos e, consequentemente, 

mais resíduos são gerados (PINTO C. A., 2005). 

É importante destacar que as características físico-químicas dos resíduos estão 

diretamente correlacionadas com sua origem, ou seja, com os insumos e matérias 

primas que foram utilizadas no seu processo produtivo. Logo, a classificação desses 

resíduos, como apresentada a seguir, é importante para a adoção da alternativa mais 

eficiente, no que se refere à segura destinação final. 

 

3.2  CLASSIFICAÇÃO DE RESÍDUOS SÓLIDOS INDUSTRIAIS 

 

Os resíduos podem ser classificados quanto a sua natureza física, composição 

química, quanto aos riscos que oferecem ao meio ambiente e quanto à sua origem 

(resíduos industriais, urbanos, de serviços de saúde, agrícolas e resíduos radioativos). 

A correta identificação, caracterização e classificação dos resíduos sólidos são passos 

importantes para o processo de gerenciamento dos mesmos (TCHOBANOGLOUS; 

KREITH, 2002). 

No Brasil existe um conjunto de normas para padronizar a classificação dos 

resíduos. Essas normas foram criadas em 1984 e revisadas no ano de 2004. Na 
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Tabela 1 são apresentados identificação, nome e objetivo de cada uma destas 

normas. 

 

Tabela 1 – Normas Brasileiras utilizadas para a padronização e classificação de 
resíduos sólidos 

Norma Denominação Objetivo 

NBR 10004 Resíduos sólidos – 
classificação 

Classificar os resíduos sólidos quanto aos 
seus riscos potenciais ao meio ambiente e à 
saúde pública, para que possam ser 
gerenciados de forma adequada. 

NBR 10005 Procedimento para 
obtenção de extrato 
lixiviado de resíduos 
sólidos. 

Fixar os requisitos exigíveis para a obtenção 
de extrato lixiviado de resíduos sólidos, 
visando diferenciar os resíduos classificados 
como perigosos ou não perigosos. 

NBR 10006 Procedimento para 
obtenção de extrato 
solubilizado de 
resíduos sólidos. 

Fixar os requisitos exigíveis para obtenção 
de extrato solubilizado de resíduos sólidos, 
visando diferenciá-los como inertes e não 
inertes. 

NBR 10007 Amostragem de 
resíduos sólidos. 

Fixar os requisitos exigíveis para 
amostragem de resíduos sólidos. 

Fonte: ABNT, 2004a, 2004b, 2004c, 2004d. 

 

De acordo com a ABNT NBR 10004:2004 a classificação envolve a 

identificação da natureza do processo industrial que gerou o resíduo, das 

características químicas e da composição dos constituintes presentes, que pode ser 

feita a partir da realização de testes (lixiviação, solubilização e/ou identificação) 

(ABNT, 2004a). 

Dessa forma, segundo a Norma Brasileira, os resíduos devem ser identificados 

quanto aos riscos que podem causar ao meio ambiente e à saúde. E podem ser 

classificados em dois grupos: perigosos (classe I) e não perigosos (classe II). Os 

resíduos não perigosos são subdivididos em inertes e não inertes (IIB e IIA, 

respectivamente). 

Segundo a ABNT NBR 10004:2004, são denominados de resíduos sólidos 

perigosos, aqueles que apresentam periculosidade, ou ainda características como 

inflamabilidade, corrosividade, reatividade, toxicidade ou patogenicidade. Estes 

resíduos podem apresentar riscos à saúde pública, provocando ou contribuindo para 

um aumento da mortalidade ou incidência de doenças e podem também causar 

poluição do meio ambiente. 
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Resíduos dos processos industriais que apresentam, em teste de lixiviação, 

contaminantes como: cromo total, cádmio, mercúrio, chumbo, arsênio, bário, selênio, 

cianeto, prata, compostos organoclorados, compostos organofosforados e produtos 

contendo bifenil-policlorado acima da concentração determinada pela Norma 

10004:2004 é considerado perigoso (ABNT, 2004a). 

Os resíduos da classe II A (não inertes), por sua vez, são os que não se 

enquadram nos requisitos dos resíduos de classe I, anteriormente citados. Os 

resíduos não inertes podem ainda apresentar propriedades como: combustibilidade, 

biodegradabilidade ou solubilidade em água. 

Já os resíduos da classe II B (inertes) são quaisquer resíduos que, quando 

amostrados de forma representativa segundo a NBR 10007:2004 (ABNT, 2004d), não 

tiverem nenhum de seus constituintes solubilizados em concentrações superiores aos 

padrões de potabilidade de água (cor, turbidez e sabor) conforme o anexo G presente 

na ABNT NBR 10004:2004 (ABNT, 2004a). 

As normativas de classificação, tratamento ou destinação variam de acordo 

com as regulamentações de cada país. Entretanto, de maneira geral, os resíduos são 

classificados de acordo com suas propriedades físicas ou químicas e com base 

também na identificação de possíveis contaminantes em sua composição. 

A Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) escreve e 

regulamenta as normas de acordo com as leis escritas pelo Congresso Norte 

Americano. Segundo o Código de Regulamentações Federais Norte Americano (CFR 

40, parte 261 de 2011), um resíduo sólido (exceto resíduos de usinas de fabricação 

de gás) exibe a característica de toxicidade se, usando o procedimento: Method 1311: 

Toxicity Characteristic Leaching Procedure (USEPA, 1992), o extrato de uma amostra 

representativa dos resíduos contiver qualquer um dos contaminantes em 

concentração igual ou superior ao valor respectivo indicado pela própria Norma. 

Os resíduos que não forem especificamente listados podem ser considerados 

resíduos perigosos se apresentarem uma das quatro características definidas na CFR 

40 Parte 261, subparte C - inflamabilidade, corrosividade, reatividade e toxicidade 

(USEPA, 2011). Essas características são semelhantes às descritas pela Norma 

Brasileira ABNT NBR 10004:2004 (ABNT, 2004a). 
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3.3 RESÍDUOS DA INDÚSTRIA DE PETRÓLEO 

 

O Craqueamento Catalítico em Leito Fluidizado (FCC) é uma das principais 

operações de refino de petróleo. O FCC é amplamente utilizado para converter as 

frações de hidrocarbonetos de alto ponto de ebulição e alta massa molecular dos óleos 

brutos em gasolina, diesel, gases olefínicos e outros produtos de maior valor agregado 

(FENG et al., 2014; SADEGHBEIGI, 2012). 

O processo de FCC utiliza catalisadores que atualmente contêm zeólito Y, 

sintetizado por troca iônica com elementos de terras raras (lantânio e cério, por 

exemplo) em uma matriz ativa de sílica-alumina e um aglutinante (argila) que une o 

catalisador, a matriz e a carga (AKCIL et al., 2015). 

Os zeólitos são os principais responsáveis pela atividade catalítica e pela 

seletividade do processo. Suas principais propriedades são: alto grau de hidratação; 

baixa densidade e grande volume de poros quando desidratado; propriedades de 

troca catiônica; canais uniformes nos cristais e estabilidade da estrutura cristalina 

quando desidratado; propriedades catalíticas e adsorção de gases e vapores 

(GUILHERMINO, 2008). 

Os zeólitos mais usados são do tipo X, tipo Y e ZSM-5. Os tipos X e Y têm uma 

estrutura cristalina muito semelhante, ambos têm grande área superficial e volume de 

poro, entretanto o zeólito X possui uma proporção mais baixa de sílica-alumina, o que 

resulta em uma menor estabilidade. O ZSM-5, diferente dos outros, possui estrutura 

microporosa, com um sistema de poros semelhante a um canal bidimensional e é 

capaz de aumentar o rendimento de olefinas. A estrutura do zeólito aumenta a 

atividade, a estabilidade e melhora a seletividade. Possuem sítios ácidos que 

permitem quebrar hidrocarbonetos pesados em produtos mais leves, sem formação 

de grandes quantidades de coque e podem conter aditivos, que visam melhorar 

determinadas características (JI; YANG; YAN, 2017; VOGT; WECHUYSEN, 2015).  

Algumas companhias petrolíferas, como a Mobil, Exxon e a Gulf utilizam como 

aditivo no catalisador, o zeólito ZSM-5, para aumentar o índice de octano na gasolina. 

Outros aditivos utilizados são elementos como antimônio, estanho ou bismuto, os 

quais podem ser utilizados para passivar elementos pesados existentes na carga de 

petróleo a ser processada, como níquel e vanádio, que ao se depositarem na 

superfície do catalisador causam sua desativação (MOREIRA, 2006). 
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Em uma unidade de FCC o processo se inicia com a injeção do catalisador e 

do gasóleo na base de um reator “riser”. O catalisador ascende verticalmente até o 

topo do reator, onde uma série de ciclones é utilizada para separar o gás do sólido. 

Durante esse processo, as reações catalíticas de craqueamento são completadas 

através do contato do catalisador com os hidrocarbonetos. Por fim, o catalisador 

segue até um regenerador para a retirada do coque depositado durante o processo. 

O catalisador regenerado é reutilizado continuamente. Uma estimativa conservadora 

indica que o catalisador de FCC tem um tempo de vida médio de cerca de 1 mês. 

(SADEGHBEIGI, 2012; VOGT; WECHUYSEN, 2015). 

No processo de craqueamento, o catalisador é exposto à condições adversas 

de reação e após alguns ciclos de uso, sofre desativação que causa redução da sua 

atividade e alteração da sua seletividade, podendo ocorrer de forma reversível ou 

irreversível. O processo de desativação pode envolver: envelhecimento do 

catalisador, devido a fenômenos de sinterização, com a consequente diminuição da 

área específica e da porosidade; envenenamento dos sítios ativos e/ou formação de 

depósitos sobre as partículas do catalisador (VOGT; WECHUYSEN, 2015).  

O processo de desativação pode ocorrer por diversos fatores, principalmente 

devido às condições de temperatura muito elevadas que variam de 500 °C no topo do 

reator até 760 °C no regenerador, e ao efeito provocado por contaminantes metálicos 

existentes na carga processada de petróleo. Ocorre também por deposição de 

material carbonáceo (coque), que desativa temporariamente os sítios ativos do 

catalisador por envenenamento; bloqueio de poros ou ambos, resultando em uma 

importante perda de atividade. Essa desativação é influenciada pela natureza química 

dos compostos carbonáceos, pela sua estrutura, morfologia e pelos depósitos na 

superfície do catalisador (CERQUEIRA et al., 2000; FORZATTI; LIETTI, 1999; 

FROMENT, 1991; MAGNOUX et al., 1987). 

Uma das grandes responsáveis pela perda da atividade do catalisador de forma 

irreversível é a elevada temperatura empregada durante a etapa de regeneração. A 

desativação térmica ocorre devido à perda da cristalinidade do zeólito, além de 

provocar a redução do número e da força dos sítios ácidos e à diminuição da 

estabilidade do zeólito e da matriz. A presença do vapor d’água durante a etapa de 

combustão do coque também provoca uma perda irreversível da área específica de 

todos os constituintes do catalisador (FERELLA; INNOCENZI; MAGGIORE, 2016).  
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Outro processo de desativação que ocorre de forma irreversível é o 

envenenamento do catalisador por espécies metálicas como vanádio, níquel, sódio, 

ferro e cobre (em menor escala). Estes compostos podem influenciar o catalisador 

imediatamente após a sua primeira passagem pelo reator, mas não são facilmente 

removidos nas etapas de regeneração.  

Os metais desativantes níquel e vanádio estão presentes na carga processada 

sob a forma de compostos organometálicos como, por exemplo, porfirinas. Estudos 

sugerem que no regenerador, na presença de vapor d’agua, o vanádio é oxidado e na 

forma de óxido ou oxi-hidróxido, migra e ataca o zeólito modificando parcialmente sua 

composição e estrutura. Já o níquel, como possui menor mobilidade, devido a sua 

maior tendência em formar fases tipo espinélio com a alumina (NiAl2O4), permanece 

localizado na superfície do catalisador (WALLENSTEIN et al., 2000). 

Esses elementos podem promover reações de desidrogenação, que aumentam 

a tendência de formação de coque à custa do rendimento da gasolina, além de 

aumentar a produção de gases. O vanádio tende a aumentar de teor com os 

sucessivos ciclos catalíticos, acumulando-se em partes específicas do catalisador de 

FCC. Porém, mesmo em pequenas quantidades, esses compostos podem migrar da 

superfície externa das partículas para o interior do zeólito, formando a estrutura 

faujasita em aluminossilicatos termodinamicamente mais estáveis, como a mulita e a 

cristobalita (FÉRON; GALLEZOT; BOURGOGNE, 1992). 

Em cada operação catalítica, a atividade do catalisador diminui gradualmente 

e essa diminuição pode ser compensada alterando alguns parâmetros operacionais e 

substituindo uma pequena porção de catalisador do regenerador por catalisador 

virgem, diariamente (VOGT; WECHUYSEN, 2015). Porém, após vários ciclos de uso 

e regeneração, o catalisador de FCC deixa de apresentar as propriedades 

fundamentais à realização do craqueamento catalítico. Com isso, ele é substituído 

pelo catalisador virgem, o resíduo passa por um processo final de regeneração para 

retirada do excesso de coque, e é chamado de catalisador de equilíbrio ou Ecat 

(CHEN; TSENG; HSU, 2004; RAMEZANI; EMAMI; NEMAT, 2017). 

Dependendo do tamanho da unidade de FCC e dos parâmetros operacionais, 

as taxas de retirada do catalisador podem estar entre 1 e 30 toneladas por dia 

(RAMEZANI; EMAMI; NEMAT, 2017; VOGT; WECHUYSEN, 2015). Dessa maneira, 

o Ecat constitui uma fração importante dos resíduos sólidos gerados na indústria 

petroquímica (BAYRAKTAR, 2005). 

https://www.sciencedirect.com/topics/chemical-engineering/dehydrogenation
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Quantidades acumuladas de catalisador de equilíbrio são despejadas em 

aterros e, assim, geram um problema ambiental (AL-JABRI et al., 2013). Nos últimos 

anos, as leis ambientais relativas ao descarte de catalisadores usados vêm se 

tornando cada vez mais severas. Dessa forma, vários métodos alternativos, como 

recuperação de metais (FERELLA et al., 2011; LU; LU, X.; LIU, 2020; MARAFI; 

STANISLAUS, 2008; NAVARRO et al., 2007; SINHA; MESHRAM; PANDEY, 2016; 

WENZEL, M. et al., 2016), regeneração/rejuvenescimento (CORTÉS-TORRES, et al., 

2018; CHO; JUNG; WOO, 2001), reutilização e utilização como matérias primas para 

produzir outros produtos úteis (BUKOWSKA; PACEWSKA; WILIŃSKA, 2003; CHEN; 

TSENG; HSU, 2004; DWECK; PINTO; BÜCHLER, 2008; RAMEZANI; EMAMI; 

NEMAT, 2017) estão sendo desenvolvidas. A escolha entre estas opções depende de 

técnicas, viabilidade e considerações econômicas. 

 

3.4 TOXICIDADE DOS ELEMENTOS PRESENTES NO ECAT 

 

Dependendo da fonte de petróleo bruto, a matéria prima do FCC pode 

apresentar diferentes quantidades de metais. Os mais comuns são vanádio (V), níquel 

(Ni), sódio (Na) e ferro (Fe). A presença de Ni, V e outros oligoelementos, como Fe, 

zinco (Zn), chumbo (Pb), cobre (Cu), cádmio (Cd), cromo (Cr), cobalto (Co), Arsênio 

(As), antimônio (Sb), telúrio (Te), mercúrio (Hg), ouro (Au) ou prata (Ag) é comum em 

óleos crus em todo o mundo. Esses elementos podem se depositar na superfície do 

catalisador, que ao serem descartados incorretamente podem permanecer no 

ambiente por um longo período e, eventualmente, causar efeitos nocivos à fauna e à 

flora (ESCOBAR; PEREIRA; CERQUEIRA, 2008). 

No ano de 2002, a Agência Norte Americana de Proteção Ambiental 

caracterizou os catalisadores usados das unidades de hidrotratamento, hidrorrefino, 

hidroprocessamento e craqueamento como resíduos perigosos (MARAFI; 

STANISLAUS; FURIMSKY, 2017). No Brasil, o Ecat é classificado como resíduo não 

perigoso, Classe II, segundo a ABNT NBR 10004:2004 (ABNT, 2004a). No entanto, o 

Ecat retirado das unidades de craqueamento pode ser considerado um poluente em 

potencial, pois está impregnado com metais oriundos do petróleo, principalmente 

níquel e vanádio, além da possível presença de compostos cancerígenos no coque 

residual. 
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O Ecat pode conter, nos casos mais comuns, 2000-5000 ppm de Ni, e isso gera 

sérias preocupações com o descarte deste resíduo. A Agência Internacional de 

Pesquisa sobre o Câncer (IARC) classificou os compostos de níquel como 

cancerígenos do grupo 1 (cancerígeno confirmado) para seres humanos em 1990 

(EURAS, 2008). Por essa razão, a liberação de Ni no meio ambiente é uma grande 

preocupação, incluindo sua deposição em solos agrícolas, por exemplo (JAMIL et al., 

2014; NORDBERG; FOWLER; NORBERG, 2014; SALT et al., 1999; SHAHZAD et al., 

2018). 

Os efeitos tóxicos de V e Ni são semelhantes, no entanto a toxicidade do V está 

relacionada aos seus estados de oxidação mais altos. Como elemento de transição 

multivalente típico, o vanádio existe principalmente no solo nos estados trivalente 

V(III), tetravalente V(IV) e pentavalente V(V) (LARSSON, 2014). O V(V) é o mais 

solúvel, estável e predominante no ambiente aquático (KAMIKA; MOMBA, 2014).  

Mais detalhes sobre a carcinogenicidade e toxicidade do V, em particular V(V) 

para seres humanos, foram demonstradas pela Agência de Proteção Ambiental dos 

Estados Unidos (USEPA, 2005) e pela Agência de Registro de Substâncias Tóxicas e 

Doenças (ATSDR, 2012). É considerado um poluente perigoso e categorizado pelo 

Programa das Nações Unidas para o Meio Ambiente (PNUMA) e pela USEPA na lista 

prioritária de elementos que apresentam risco ambiental (USEPA, 2005; ATSDR, 

2012; NORDBERG; FOWLER; NORBERG, 2014).  

O Sb é comumente encontrado nos Ecats gerados em refinarias brasileiras. Foi 

classificado como poluente prioritário pela Agência de Proteção Ambiental dos 

Estados Unidos (USEPA, 1979). Esse elemento e seus compostos são tóxicos para 

os seres humanos com possíveis efeitos cancerígenos (FILELLA; WILLIAMS; 

BELZILE, 2009; HAMMEL; DEBUS; STEUBING, 2000; NORDBERG; FOWLER; 

NORBERG, 2014). Pode ser absorvido do solo e acumulado pelas plantas (QI et al., 

2011; SHTANGEEVA; BALI; HARRIS, 2011; TELFORD et al., 2009; WANG et al., 

2018; WU et al., 2019). A presença deste e de outros elementos contaminantes é um 

aspecto crítico para o desenvolvimento de uma aplicação útil e sustentável para o 

Ecat. 

 

 

 



27 
 

3.5  GERENCIAMENTO DE RESÍDUOS 

 

Um dos grandes problemas vivenciados pelas indústrias relaciona-se ao 

correto gerenciamento dos resíduos gerados. Os processos de tratamento dependem 

das características físicas e químicas destes resíduos, bem como das condições para 

a aplicação da técnica selecionada. Para que o gerenciamento dos resíduos sólidos 

ocorra de forma adequada, é necessário conhecer os aspectos qualitativos (isto é, o 

tipo de resíduo que se deseja gerenciar) e, quantitativos, ou seja a quantidade que é 

gerada desse resíduo (SOUTO; POVINELLI, 2013). 

O termo tratamento de resíduos é aplicado a qualquer processo que altere as 

características, composição ou propriedades do mesmo, procurando tornar menos 

impactante sua disposição final (LORA, 2000). Um tratamento pode neutralizar o 

resíduo, reciclá-lo e até recuperá-lo. 

Conforme a Resolução CONAMA nº 307 de 2002, o gerenciamento de resíduos 

tem por objetivo reduzir, reutilizar ou reciclar, incluindo planejamento, 

responsabilidades, práticas, procedimentos e recursos para desenvolver e 

implementar as ações necessárias. A realização de um gerenciamento de resíduos se 

reflete na minimização de possíveis problemas ambientais provocados pelo descarte 

inadequado e no potencial uso desses materiais reciclados em outras atividades 

(BRASIL, 2002). 

Segundo a Política Nacional de Resíduos Sólidos (Lei nº 12.305, de 2 de agosto 

de 2010), que trata sobre as diretrizes relativas à gestão integrada e ao gerenciamento 

de resíduos sólidos, o gerenciamento é um conjunto de ações exercidas nas etapas 

de coleta, transporte, transbordo, tratamento e destinação final ambientalmente 

adequada dos resíduos sólidos. A destinação final deve incluir a reutilização, a 

reciclagem, a compostagem, a recuperação e o aproveitamento energético ou outras 

destinações admitidas pelos órgãos competentes de modo a evitar danos ou riscos à 

saúde pública e minimizar os impactos ambientais adversos (BRASIL, 2010).  

Segundo Silva (2007) os métodos de tratamentos de resíduos podem envolver 

diversas etapas de processamento tais como: conversão dos constituintes agressivos 

em formas insolúveis ou menos perigosas; destruição química dos produtos 

indesejáveis; e separação dos constituintes perigosos da massa de resíduos, com a 

consequente redução do seu volume e alteração da estrutura química de 

determinados produtos, tornando mais fácil sua assimilação pelo meio ambiente. 
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Os tratamentos de resíduos industriais podem ser classificados como 

processos físicos, químicos e biológicos. Entre esses processos, alguns dos mais 

conhecidos são: a incineração (tratamento químico), por constituir-se num processo 

de destruição e único recomendado para muitos resíduos; o encapsulamento 

(tratamento físico), muito útil para a disposição de resíduos em aterros; e o 

landfarming (tratamento biológico através da disposição do resíduo no solo). 

Uma das técnicas utilizadas para o gerenciamento de resíduos é o processo de 

biorremediação, que utiliza microrganismos para a biodegradação de poluentes. A 

biorremediação ex-situ através de landfarming, por exemplo, pode tratar uma ampla 

gama de hidrocarbonetos (BESALATPOUR et al., 2011; JHO et al., 2014; THOMÉ et 

al., 2014). Dessa forma, para acelerar a eficiência de limpeza de um local 

contaminado, a aplicação de escavação do solo e o sistema de biorremediação in-situ 

ou ex-situ podem ser aplicados (YU; XIAU; WANG, 2014). 

Na União Europeia e nos Estados Unidos, de acordo com os últimos relatórios, 

cerca de 10% dos resíduos perigosos são incinerados (USEPA, 2011). E cada vez 

mais, as tecnologias que utilizam resíduos para geração de energia são importantes 

impulsionadores para um desempenho mais sustentável na indústria, pois permitem 

o descarte simultâneo de milhões de toneladas de resíduos perigosos gerados a cada 

ano e diminuem a dependência da indústria de fontes de energia primária e emissões 

globais de gases poluentes (PAVLAS et al., 2010; PITCHEL, 2014; VILLAR; 

ARRIBAS; PARRONDO, 2012). 

Hoje em dia, os modernos incineradores de resíduos são capazes de atingir 

uma eficiência de recuperação de calor de 60 a 85%, e 20 a 30% de eficiência na 

produção de eletricidade (FRUERGAARD; CHRISTENSEN; ASTRUP, 2010). Além 

disso, levam à redução significativa do volume de resíduos a serem eliminados e à 

destruição de substâncias perigosas. No entanto, esse método traz a desvantagem 

de produzir CO2, cinzas volantes e cinzas de fundo como subprodutos (SANTOLERI; 

THEODORE; REYNOLDS, 2000). Esses resíduos, bem como a limpeza do efluente 

gasoso, podem conter altos níveis de metais pesados, sais inorgânicos e outros 

compostos orgânicos. 

O coprocessamento de resíduos perigosos em fornos de cimento, também 

oferece uma alternativa à disposição ou incineração, e é empregado de maneira 

ampla e bem sucedida nos Estados Unidos, Europa, Japão e outros países 

desenvolvidos há várias décadas (STAFFORD et al., 2015; YAN et al., 2010). O 
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coprocessamento consiste na destruição dos resíduos nos fornos durante o processo 

de produção do cimento. Os resíduos podem substituir parte da matéria prima ou 

principalmente parte dos combustíveis fósseis não renováveis, sem alterar a 

qualidade do cimento. 

Outra técnica de tratamento de resíduos é a solidificação/estabilização (S/E), 

que é uma importante alternativa de tratamento para a disposição de resíduos 

perigosos em aterros e/ou controle de áreas contaminadas. Essa técnica provê o 

melhoramento das características físicas do resíduo, facilitando o seu gerenciamento 

de forma segura e eficaz (SILVA, 2007). Pode também, minimizar a lixiviação de 

compostos e/ou elementos potencialmente prejudiciais, imobilizando resíduos 

perigosos como, por exemplo, o Hg elementar (LÓPEZ-DELGADO et al., 2012; NIU 

et al., 2018; ROZUMOVÁ et al., 2015). A S/E tem se mostrado particularmente 

atraente porque possui uma alta eficiência e muitas possibilidades de aplicação, por 

isso tem sido largamente estudada e aplicada para diferentes tipos de resíduos. 

 

3.6 SOLIDIFICAÇÃO/ESTABILIZAÇÃO (S/E) 

 

A técnica de solidificação/estabilização (S/E) é um processo de tratamento de 

resíduos, a partir do qual se procura fixar, em uma matriz, contaminantes presentes. 

É um estágio de pré-tratamento onde os constituintes perigosos são imobilizados em 

cápsulas, partículas ou blocos, visando impedir a migração e a exposição de 

contaminantes ao ambiente, transformando em materiais com melhores 

características de manuseio, transporte e destinação final (CAUDURO, 2003; USEPA, 

2009). 

A S/E foi usada para tratar resíduos nucleares na década de 1950 e, 

posteriormente, foi amplamente aplicada a resíduos perigosos no início da década de 

1970 (CONNER, 1990). Atualmente, a tecnologia tem sido usada tanto para tratar 

resíduos produzidos, quanto para solos e sedimentos previamente contaminados 

(DONG et al., 2012; KHALID et al., 2017; KIVENTERÂ et al., 2019; LIU et al., 2019a; 

SHI; SPENCE, 2004).  

O tratamento por S/E combina dois processos inter-relacionados, produzindo 

um material que reduz o impacto ambiental durante a disposição ou reutilização. Em 

linhas gerais, a solidificação pode ser definida como um processo de produção de um 
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produto sólido com propriedades físicas aprimoradas, principalmente resistência e 

estabilização, que é o processo de conversão de resíduos perigosos em uma forma 

menos móvel e menos tóxica. Esta etapa envolve interações químicas entre resíduos 

e agente ligante (BATCHELOR, 2006; GLASSER, 1997; NIU et al., 2018; POON; 

QIAO; LIN, 2004).  

A técnica S/E pode utilizar agentes ligantes orgânicos, inorgânicos ou uma 

mistura destes. Comumente emprega-se um agente solidificante, como cimento 

Portland, cal, asfalto, polímero e cinza volante, entre outros. Dos aglomerantes 

citados, o mais empregado é o cimento Portland, que tem as reações químicas 

ativadas pela água à temperatura ambiente (reações de hidratação), e seu 

endurecimento ocorre em poucas horas (BREHM et al., 2013). Devido às barreiras 

físicas e geoquímicas na lixiviação, os sistemas cimentícios são atualmente 

adequados para encapsulamento e imobilização de resíduos (NIU et al., 2018; 

ZHANG et al., 2018). 

A capacidade de fixação de uma matriz constituída de cimento Portland 

depende da quantidade de água empregada, da quantidade de resíduo a ser 

adicionado ao sistema, do tipo de cimento empregado e das condições ambientais ao 

qual o material solidificado será exposto (BREHM et al., 2013). 

Na literatura são encontrados diversos estudos empregando a técnica S/E em 

diferentes tipos de resíduos como: cinzas de incineração de resíduos hospitalares 

(AKYILDIZ; KÖSE; YILDIZ, 2017), solo contaminado com metais pesados (LIU et al., 

2019b; MAHEDI; CETIN; DAYIOGLU, 2020), cinzas volantes de incineração de 

resíduos sólidos urbanos (MA et al., 2019; WANG; HAN; MU, 2018; YAKUBU et al., 

2018), rejeitos de minas de ouro (KIVENTERÄ et al., 2019), metais pesados 

recuperados do lodo de resíduos (BOUDINAR et al., 2017), pó de forno elétrico a arco 

contendo selênio, molibdênio, cádmio e chumbo (LEDESMA et al., 2018) e cinzas 

volantes de biomassa lenhosa (BERRA et al., 2019). A técnica de S/E em argamassas 

cimentícias e entulhos da construção civil, lodos e cinzas de materiais lenhosos, entre 

outros, têm sido amplamente estudados (PIETROBON et al., 2004). Alguns desses 

estudos são descritos a seguir. 

Voglar e Lestan (2013) empregaram a técnica de S/E em solo de campo 

contaminado com Zn, Pb, Cu, As, Cd e Ni (43.149 mg kg−1, 10.115 mg kg−1, 7631 mg 

kg−1, 6130 mg kg−1, 90 mg kg−1 e 82 mg kg−1, respectivamente), utilizando cimento de 

aluminato de cálcio e cimento Portland resistente a sulfato. Os autores observaram 



31 
 

que o cimento com alto teor de alumina reduziu a capacidade de lixiviação (e a 

difusão) de contaminantes metálicos de forma mais eficiente do que o cimento 

Portland resistente a sulfatos. 

Song et al. (2013) estudaram lamas de esgoto estabilizadas e solidificadas 

(S/E) com aglutinantes à base de cimento antes do processo de aterro, a fim de reduzir 

o risco potencial de metais pesados. A técnica mostrou-se muito adequada para 

reduzir a capacidade de lixiviação dos elementos Cu, Ni, Zn e Pb nas lamas de esgoto 

estudadas.  

Kiventerä et al. (2019) utilizaram um cimento de sulfoaluminato de cálcio para 

estabilizar rejeitos de minas de ouro, que possuem alto teor de metais pesados e 

sulfato. Os rejeitos da mina de ouro usados no estudo continham 74 mg kg-1 de Cr, 

310 mg kg-1 de Cu, 120 mg kg-1 de Ni, 1510 mg kg-1 de Mn, 130 mg kg-1 de Zn, 85 mg 

kg-1 de V, 13 mg kg-1 de Sb, 4,4 mg kg-1 Pb e mais de 20.000 ppm de sulfato. Nesse 

estudo, todos os elementos nocivos (espécies catiônicas e oxoânions) foram 

efetivamente imobilizados após os 7 dias de cura, onde os resultados do teste de 

lixiviação TCLP 1311 mostraram estar abaixo do limite de quantificação do método 

adotado pelos autores. A imobilização dos metais pesados permaneceu constante 

após uma cura mais longa, de acordo com um teste de lixiviação ambiental. 

Akyildiz et al. (2017) realizaram um estudo sobre S/E de cinzas de incineração 

de resíduos médicos com cimento em diferentes proporções. As cinzas não tratadas 

lixiviaram, segundo aplicação da TPLC 1311, altas concentrações de Cr (29,829 mg 

L-1), Cu (38,968 mg L-1) e Zn (13,256 mg L-1) e concentrações mais baixas de Cd 

(<0,06 mg L-1), Fe (5,629 mg L-1) e Ni (<0,02 mg L-1). Os resultados do estudo 

mostraram que o método S/E foi capaz de reduzir a mobilização de metais pesados 

encontrados nas cinzas. As matrizes solidificadas lixiviaram concentrações de Cr 

(0,1487– 5,1245 mg L-1), Fe (1,3817– 4,5121 mg L-1) e Zn (<0,6 – 3,2589 mg L-1), 

enquanto as concentrações de Cd, Cu e Ni foram <0,06 mg L-1, <0,6 mg L-1 e <0,02 

mg L-1, respectivamente. Porém a resistência à compressão do concreto diminuiu com 

o aumento da razão de resíduo. 

Mahedi, Cetin e Dayioglu (2020) avaliaram as características de lixiviação de 

cálcio (Ca), magnésio (Mg), enxofre (S), manganês (Mn), bário (Ba) e cromo (Cr) em 

cinzas volantes de solo ativadas com cimento, misturas de solo-escória, cinzas 

volantes, escória de aço e cimento. Segundo os autores, a inclusão de cimento em 

solos mistos com cinzas volantes e escória alterou potencialmente o comportamento 
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de lixiviação dos elementos. As concentrações de Ca, Ba e Mg aumentaram, as 

concentrações de enxofre variaram com o aumento do teor de cimento e as 

concentrações aquosas de Mn e Cr não foram afetadas. 

Nos estudos realizados por Cordeiro (2007), o processo de S/E de resíduos 

oleosos gerados em atividades de exploração de petróleo em misturas de solo-

resíduo-cal foi avaliado. O resultado de lixiviação de Cd do resíduo oleoso sem 

tratamento foi de 0,307 mg L-1 e do solo foi de 0,142 mg L-1. Para a mistura solo-

resíduo-cal foi obtida uma concentração lixiviada menor de Cd (0,206 mg L-1), 

mostrando efetiva imobilização deste elemento. 

Palomo e Palácios (2003) estudaram a capacidade de S/E de uma matriz 

cimentícia utilizando ativação alcalina na presença de cromo e chumbo. Testes de 

lixiviação realizados mostraram que essa nova matriz foi capaz de 

solidificar/estabilizar o chumbo de maneira muito eficiente, reduzindo a concentração 

lixiviada de 18,8562 mg para 0,0030 mg de Pb, em 24 horas. No entanto, não foi 

eficiente quanto à fixação do cromo, pois este elemento perturbou fortemente o 

mecanismo de ativação alcalina das cinzas. 

Kumarathasan et al. (1989) encontraram evidências experimentais para a 

substituição do sulfato na etringita (Ca6Al2(SO4)3(OH)12.26H2O) por íons cromato 

([CrO4]2-), vanadato ([VO4]3-), carbonato ([CO3]2-) e nitrato ([NO3]-), por exemplo, e foi 

sugerido que o antimoniato ([SbO4]3-) também pode substituir o sulfato. Outros autores 

também demonstraram que a substituição parcial ou total do [SO4]2- é possível no 

caso do hexahidroxoantimonato (V) ([Sb(OH)6]-) e metavanadato ([VO3]-) (CORNELIS; 

VAN GERVEN; VANDECASTEELE, 2006; CORNELIS et al., 2006; OCHS; 

LOTHENBACH; GIFFAUT, 2002; PERKINS; PALMER, 1999; ZHANG; REARDON, 

2003). 

Foi demonstrado por diversos autores que a etringita 

(Ca6Al2(SO4)3(OH)12.26H2O) é muito flexível, pois pode suportar várias substituições 

iônicas podendo atuar como hospedeira de diversos oligoelementos e oxoânions, em 

particular (GOUGAR; SCHEETZ; ROY, 1996; MCCARTHY; HASSETT; BENDER, 

1992). A etringita pode incorporar também vários íons de metais pesados na estrutura 

cristalina substituindo o lugar do alumínio e do cálcio (NIU et al., 2018). Os íons 

trivalentes como Fe3+, Cr3+ e Mn3+ podem substituir o Al3+, enquanto o Ca2+ pode ser 

substituído por íons bivalentes como Mg2+, Zn2+, Mn2+, Fe2+, Co2+ e Ni2+ (BERARDI; 
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CIOFFI; SANTORO, 1998; GOUGAR; SCHEETZ; ROY, 1996; KUMARATHASAN et 

al., 1989). 

É também relatado que componentes menores podem modificar o crescimento 

de cristais por substituição na rede dos hidratos de silicato de cálcio (KULIK; 

KERSTEN, 2001; KWAN; LAROSA‐THOMPSON; GRUTZECK, 1996). Quase todo o 

cálcio nas fases cristalinas naturais de silicato de cálcio hidratado (C-S-H), tais como 

tobermorita (Ca5Si6H2O18∙4H2O) e xonotlita (Ca6Si6O17(OH)2), pode ser substituído por 

metais pesados, por exemplo, cobalto ou níquel (VIEHLAND et al., 1996). Esses 

metais podem, portanto, substituir o Ca2+ na superfície do silicato de cálcio hidratado. 

O Al, Fe e Mg também podem estar presentes no silicato de cálcio hidratado (C-S-H) 

devido à sorção ou co-precipitação (ANDERSEN; JAKOBSEN; SKIBSTED, 2003; 

TAYLOR, 1993). 

Os mecanismos de aprisionamento dos resíduos são um tanto complexos e 

ainda não completamente compreendidos. Porém, de maneira geral, os processos de 

S/E utilizando cimento têm demonstrado grande versatilidade. É possível formar 

compósitos resíduo/cimento que apresentem boa resistência, durabilidade e que 

aprisionam o resíduo efetivamente (SILVA, 2007).  

Os sistemas de S/E baseados em cimento têm sido amplamente utilizados para 

minimizar a lixiviação de contaminantes de resíduos perigosos, particularmente para 

a estabilização daqueles que contêm elementos pesados ou outros materiais 

inorgânicos. Essa técnica tem como fundamento principal a reação de hidratação do 

cimento, que tem início quando a água é adicionada à mistura. Mostrando-se 

particularmente eficiente para resíduos que contêm metais tóxicos, pois o pH básico 

do cimento favorece à transformação de cátions em hidróxidos e carbonatos 

insolúveis e muitos íons podem ser incorporados à estrutura cristalina (CHAMIE, 

1994). O levantamento de dados referentes ao uso da S/E é de grande importância 

tendo em vista que esta técnica pode ser aplicada para melhorar o manuseio e 

diminuir a periculosidade de diferentes tipos de resíduo. 

 

3.7 CIMENTO PORTLAND 

 

O cimento Portland é um material pulverulento composto de clínquer e adições. 

O clínquer tem a função de, quando hidratado, endurecer adquirindo resistência e 
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durabilidade. As adições possuem funções diferentes: o gesso aumenta o tempo de 

endurecimento do clínquer moído; escórias de alto-forno e materiais pozolânicos têm 

propriedade de ligantes hidráulicos, e materiais carbonáticos ou fíler calcário tornam 

o material mais trabalhável (ABCP, 2002; MEHTA; MONTEIRO, 2014). 

O processo de produção de cimento é, resumidamente, uma combinação da 

exploração e beneficiamento do calcário e da argila. A mistura é fundida em um forno 

à temperatura de aproximadamente 1450 °C. O resfriamento desta fusão resulta no 

clínquer, que moído recebe a mistura de outros materiais que determinam os diversos 

tipos de cimentos disponíveis no mercado. A composição típica do clínquer é de cerca 

de 67% de CaO, 22% de SiO2, 5% de Al2O3, 3% de Fe2O3 e 3% de outros 

componentes presentes em menor escala. No final do processo, o cimento Portland 

anidro apresenta quatro fases cristalinas principais: alita (silicato tricálcico – 

3CaO.SiO2), belita (silicato dicálcico – 2CaO.SiO2), aluminato tricálcico (3CaO.Al2O3) 

e ferro aluminato tetracálcico (brownmilerita - Ca2FeAlO5) (ABCP, 2002; TAYLOR, 

1997). 

Cada uma dessas fases tem uma participação na reação de hidratação do 

cimento, bem como no desenvolvimento de algumas propriedades deste material 

endurecido. Durante a hidratação, pega, endurecimento, e envelhecimento de 

misturas contendo cimento e água, ocorrem reações exotérmicas que são complexas. 

O silicato dicálcico e o silicato tricálcico reagem com água produzindo dois novos 

compostos, o hidróxido de cálcio e o silicato de cálcio hidratado, segundo as reações 

de hidratação descritas nas Equações 1 e 2 (BENSTED; BARNES, 2002): 

 

2(3CaO.SiO2) + 6H2O → 3CaO.2SiO2.(3+x)H2O + 3Ca(OH)2          (1) 

2(2CaO.SiO2) + 4H2O → 3CaO.2SiO2.(3+x)H2O + Ca(OH)2            (2) 

 

O aluminato tricálcico e o aluminato de ferro tetracálcico se combinam com a 

água formando aluminato de cálcio hidratado (Equações 3 e 4). 

 

3CaO.Al2O3 + 6H2O → 3CaO.Al2O3.6H2O                (3) 

4CaO.Al2O3.Fe2O3 + 2Ca(OH)2 + 10H2O  

→ 3CaO.Al2O3.6H2O + 3CaO.Fe2O3.4H2O     (4) 
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Os aluminatos reagem rapidamente e podem requerer a adição de um 

regulador de pega, como a gipsita (CaSO4.2H2O), que junto com a água conduz a 

formação de sulfoaluminato de cálcio (etringita) (Equação 5). 

 

3CaO.Al2O3 + 3(CaSO4.2H2O) + 26H2O → 3CaO.Al2O3.3CaSO4.32H2O                (5) 

 

Se houver aluminato tricálcico em excesso, este pode reagir com a etringita 

formada produzindo um monosulfato (Equação 6). 

 

6CaO.Al2O3 + 3CaO.Al2O3.3CaSO4.32H2O + 22H2O 

→ 3[3CaO.Al2O3.CaSO4.18H2O]     (6) 

 

Dessa forma, a hidratação de clínquer seco conduz à formação, principalmente, 

de 20 a 25% de hidróxido de cálcio, 60 a 70% de silicatos de cálcio e 5 a 15% de 

outras fases sólidas. O principal produto de hidratação, o silicato de cálcio hidratado, 

tem composição variável e sua morfologia depende da razão Ca/Si, das condições de 

pega e da relação água/cimento (SILVA, 1997). A pasta de cimento endurecida, 

resultado da hidratação do cimento Portland, reflete todas as reações possíveis de 

ocorrer e é um material complexo e heterogêneo, compreendendo vários tipos de 

sólidos e água. O desenvolvimento de sua microestrutura durante a hidratação 

envolve as várias reações simultâneas e diferentes entre si.  

A generalização do emprego do cimento Portland e a necessidade de atender 

a casos particulares de aplicações provocaram o surgimento de vários tipos de 

cimentos Portland, que diferem do cimento comum por alterações nas porcentagens 

de seus compostos, através das quais se consegue acentuar determinadas 

propriedades (NEVILLE, 2015). Dessa forma, o cimento está classificado de acordo 

com normas da American Society for Testing and Materials (ASTM), como por 

exemplo, ASTM C150-02: Standard Specification for Portland Cement (ASTM, 2002); 

e com Normas Brasileiras, como ABNT NBR 16697: Cimento Portland – Requisitos 

(ABNT, 2018) e ABNT NBR 9831: Cimento Portland para poços petrolíferos – 

Requisitos e métodos de ensaio (ABNT, 2020). 

Uma particularidade das operações de cimentação é o fato de dificilmente 

serem realizadas com pastas preparadas apenas com cimento e água. Muitas 

propriedades podem ser corrigidas para o bombeio da pasta no interior de um poço, 
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por exemplo. A indústria de petróleo, a exemplo da indústria da construção civil, 

emprega vários tipos de aditivos que buscam otimizar determinadas características 

em função do tipo de pasta, das condições de bombeio e até das características da 

formação local. Segundo a ABNT NBR 11768-1:2019, aditivos são produtos que 

adicionados em pequena quantidade aos concretos de cimento Portland modificam 

algumas de suas propriedades, no sentido de melhor adequá-las a determinadas 

condições (ABNT, 2019). 

Pode-se citar aditivos de acordo com as suas finalidades, por exemplo: alguns 

aditivos podem acelerar o tempo de pega da pasta (aceleradores de pega); os 

retardadores aumentam o tempo de hidratação do cimento, visto que a temperatura 

elevada de poços petrolíferos, por exemplo, pode acarretar uma pega precoce da 

pasta; aditivos dispersantes, são capazes de deixar a pasta de cimento mais fluida; 

aditivo controlador de filtrado, impede a perda da água da pasta de cimento, mantendo 

a coesão da mistura, retendo água em seu interior; e antiespumantes, que são aditivos 

que tem a função de evitar a formação de bolhas durante a preparação das pastas e 

seu posterior bombeio (MEHTA; MONTEIRO, 2014; NELSON; GUILLOT, 2006; 

TAYLOR, 1997; THOMÁS, TRIGGIA, 2001). 

 

3.8 MEDIDAS DE LIXIVIAÇÃO 

 

Os testes de lixiviação desempenham um papel importante na caracterização 

de resíduos, particularmente em relação à avaliação de seus impactos ambientais. 

Eles são utilizados para estimar a estabilidade química dos resíduos quando em 

contato com soluções aquosas, permitindo assim verificar o grau de mobilização dos 

constituintes ou ainda se as concentrações obtidas para as substâncias, consideradas 

perigosas, encontram-se nos limites aceitáveis pelas normas e regulamentações 

ambientais. Esses testes são considerados ferramenta essencial para a verificação 

da eficiência de um dado processo de S/E (HOHBERG et al., 2000; SANCHÉS et al., 

2000; VALLS; VASQUEZ, 2002).  

A lixiviação é normalmente avaliada em função da concentração das 

composições químicas encontradas no lixiviado. Na avaliação da lixiviabilidade do 

material, faz-se uma comparação entre a concentração do contaminante no lixiviado 

(fração líquida) e no resíduo bruto (fração sólida). Tais valores indicam a porção de 

contaminantes liberados para o meio. 
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Vários fatores influenciam a velocidade e o nível de lixiviação de elementos 

contidos em uma matriz sólida. Estes fatores podem ser agrupados em fatores físicos 

e químicos. Os fatores físicos se relacionam com as condições de contato entre o 

líquido e o material sólido. Nessa categoria pode-se citar o tamanho da partícula, o 

tempo de agitação, a temperatura do sistema e o tempo de contato. Quanto aos 

fatores químicos, estes se relacionam com a solubilidade dos sólidos, a influência do 

pH, a presença de agentes complexantes solúveis orgânicos e/ou inorgânicos, a 

natureza do lixiviante e os processos de reprecipitação ou sorção (CAUDURO, 2003; 

TOWNSEND et al., 2003). 

Além da lixiviação propriamente dita, estes estudos incluem a realização das 

análises químicas dos lixiviados para a comparação dos resultados dos testes com os 

valores limites das normas e a posterior avaliação da eficiência do processo de 

solidificação/estabilização. Essas análises podem ser realizadas através das mais 

diversas técnicas instrumentais como espectroscopia de absorção/emissão atômica, 

cromatografia (gasosa/líquida), espectroscopias no infravermelho, ultravioleta/visível 

e outras (EL-ESWED; ALDAGAG; KHALILI, 2017; LU et al., 2016; LU; HSU; LIN, 

2019). 

 

3.8.1 Ensaios de lixiviação 

 

A lixiviação é um fenômeno relacionado à capacidade de constituintes de um 

sólido serem liberados em uma fração líquida. Esse fenômeno é usualmente medido 

e expresso em termos da concentração dos elementos. O efeito que a presença de 

contaminantes pode causar a organismos vivos, por exemplo, será apontada por essa 

concentração determinada. Se o contaminante não lixiviar do resíduo ou lixiviar em 

quantidades abaixo daquela estabelecida em norma ambiental considera-se então 

que a disposição daquele resíduo não oferece risco. 

Os testes de lixiviação têm sido revisados ao longo dos anos e podem ser 

classificados em quatro categorias: Testes de lixiviação com agitação, desenvolvidos 

para atingir rapidamente condições de equilíbrio; testes sem agitação, muito usados 

para resíduos radioativos; teste de lixiviação em sequência química, aplicados a 

matrizes orgânicas; testes com concentrações crescentes, onde alíquotas de material 

in natura são colocadas repetidamente em contato com o mesmo lixiviado em baixas 

razões cumulativas (OLIVEIRA, 2002). 
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Como exemplos de testes de lixiviação normatizados pode-se citar: ABNT NBR 

10005:2004, da Associação Brasileira de Normas Técnicas (ABNT, 2004b), utilizado 

para a avaliação de resíduos, tratados ou não e único teste de lixiviação brasileiro; a 

ASTM D 3987-12 – Standard Test Method for Shake Extraction of Solid Waste with 

Water (ASTM, 2020) é um procedimento para lixiviação em solução aquosa utilizado 

para determinar materiais lixiviados de certos componentes inorgânicos em resíduos 

sólidos; e a TCLP 1311 – Toxicity Characteristic Leaching Procedure (USEPA, 1992) 

projetada para determinar a mobilidade de analitos orgânicos e inorgânicos presentes 

em resíduos líquidos, sólidos e multifásicos. 

Podem ser também citados os testes de lixiviação destinados a resíduos ou 

materiais específicos, como por exemplo: o procedimento BS EN 12457–3 

Characterisation of waste. Leaching. Compliance test for leaching of granular waste 

materials and sludges, método de lixiviação em duas etapas projetado como controle 

de qualidade padrão para cinzas volantes e cinzas de fundo usadas em terraplanagem 

(BS EN, 2012), e o NEN 7375: Leaching characteristics of moulded or monolithic 

building and waste materials, que é um teste de lixiviação de difusão estática que 

simula a lixiviação de componentes inorgânicos de materiais monolíticos sob 

condições aeróbicas em função do tempo (NEN, 2004). Diversos tipos de ensaios de 

lixiviação são citados na literatura (Tabela 2) e muitos destes são uma variação do 

mesmo princípio básico com pequenas modificações em condições específicas de 

operação. 

 

Tabela 2 – Aplicação de testes de lixiviação encontrados na literatura 
(Continua) 

Aplicação 
Método de 
lixiviação 

Referências 

Lixiviação em coluna para amostras de 
solos contaminados com e sem 
cimentação. 

ASTM D 
4874 

KNOP (2003) 

Lixiviação sofrida por resíduos sólidos 
provenientes de cerâmica artística. 

NBR 10005 GOMES (2004) 

Lixiviação de cromo em argamassa de 
cimento 

TCLP 1311 
SINYOUNG et 

al. (2011) 

Lixiviação de arsênio encapsulado em 
cimento Portland 

TCLP 1311 
RANDALL 

(2012) 
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Tabela 2 – Aplicação de testes de lixiviação encontrados na literatura 
(Conclusão) 

Aplicação 
Método de 
lixiviação 

Referências 

Avaliação da eficiência S/E de solo 
contaminado com Zn, Pb, Cu e As em 
cimento. 

TCLP 1311 
VOGLAR; 
LESTAN 
(2013) 

Lixiviação de Ni, Cu, Zn e Pb em lamas 
de esgoto estabilizadas e solidificadas 
com aglutinantes à base de cimento. 

TCLP 1311 
SONG et al. 

(2013) 

S/E de resíduos sólidos de petróleo 
contendo Ag, As, Ba, Cd, Cr, Hg e Pb em 
peças de azulejos porcelânico. 

NBR 10005 
PINHEIRO; 
HOLANDA 

(2013) 

Lixiviação Ba, Cr e V em escória de aço 
carbono de forno elétrico a arco. 

EN 12457-2 
MOMBELLI et 

al. (2016) 

S/E da cinza de incineração de resíduos 
médicos, que contêm metais pesados, 
com cimento. 

TCLP 1311 
AKYILDIZ et al. 

(2017) 

Materiais de cimento composto por 
cinzas de co-combustão. 

TCLP 1311 
WANG et al. 

(2017a) 

Lixiviação de V, Cr, Ni, Cu, Zn e As do 
catalisador gasto de redução catalítica 
seletiva. 

TCLP 1311 
DAI et al. 

(2018) 

Lixiviação de As, Cd, Cu, Mo, Ni, Pb, Se 
e Zn de uma escória de fundição de 
chumbo. 

BS EN 
12457-2 

SAIKIA et al. 
(2018) 

S/E de cinzas geradas a partir da 
incineração de resíduos sólidos. 

TCLP 1311 
LU; HSU; LIN 

(2019) 

Lixiviação de Cr, Cu, Fe e S de cinzas 
volantes ativadas por cimento e solos 
tratados com escória. 

TCLP 1311 
MAHEDI; 

CETIN (2019) 

Pasta de cimento com cinza de casca de 
arroz utilizada na S/E de lama 
contaminada com Pb e Cu. 

NEN 7375 e 
BS EN 

12457-2 

CHIU et al. 
(2019) 

Lixiviação de Cd, Cr, Cu, Ni, Pb e Zn de 
misturas de cimento e cinzas volantes de 
biomassa lenhosa. 

NEN 7345 
BERRA et al. 

(2019) 

Lixiviação de elementos pesados (Cd, 
Cr, Cu, Ni, Pb e Zn) no biochar de 
esterco de vaca (CMBC) pirolisado em 
várias temperaturas. 

TCLP 1311 
ZHANG et al. 

(2020) 

Lixiviação de Cr em solo contaminado. TCLP 1311 
ZHANG; LIN 

(2020) 

Lixiviação de Ba, Ca, Cr, Mg e SO4 de 
agregados de concreto reciclado de 
resíduos de demolição de edifícios, 
pavimentos de concreto e concreto 
triturado. 

TCLP 1311 
MAHEDI; 

CETIN (2020) 
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O que pode ser observado é que, de maneira geral, o método de lixiviação 

TCLP 1311 é o mais citado na literatura, por tratar-se de um método de simples 

aplicação, além de determinar a mobilidade de analitos orgânicos e inorgânicos 

presentes em resíduos líquidos, sólidos e multifásicos. 

A TCLP 1311 foi desenvolvida e regulamentada pela Agência de Proteção 

Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) em 1986. A norma fornece regras para a 

classificação de resíduos perigosos e não perigosos para decidir principalmente sobre 

os procedimentos de tratamento e manuseio que devem ser aplicados a um 

determinado resíduo. O procedimento TCLP 1311 tem sido utilizado por muitos 

autores como base para avaliação da eficácia do tratamento de resíduos, incluindo a 

S/E (GARRABRANTS; KOSSON, 2005). 

De acordo com Van der Sloot (2002) o TCLP 1311 é um exemplo de teste de 

lixiviação simples projetado para simular a liberação de elementos potencialmente 

tóxicos em uma condição ambiental específica, com os resultados sendo então 

aplicados a uma variedade distinta de cenários. 

No entanto, alguns estudos abordam as limitações deste teste como, por 

exemplo, Ruhl et al. (2010) que investigaram os impactos ambientais do 

derramamento de cinzas de carvão, provenientes de uma usina termoelétrica em 

Kingston, no rio Emory e seus afluentes. A partir de experimentos de lixiviação, 

utilizando o método TCLP 1311, os autores observaram o comportamento de 

elementos como arsênio, selênio, boro, estrôncio e bário nos ambientes impactados. 

Os resultados obtidos pelos autores indicaram que o teste TCLP 1311 subestimou as 

concentrações de arsênio no lixiviado para condições anaeróbicas de descarte. 

Segundo outros estudos, esse fato pode ocorrer porque o TCLP 1311 considera 

apenas a lixiviação em condições levemente ácidas (pH∼4) e não considera a 

lixiviação de contaminantes em diferentes condições de pH e nem em condições 

anaeróbicas possíveis (HESBACH et al., 2010; THORNELOE et al., 2010). 

O pH pode influenciar a liberação de contaminantes de resíduos durante as 

avaliações de lixiviação (KOSSON et al., 2002; SAIKIA et al., 2018; VITKOVA et al., 

2009). A estabilidade de uma espécie na água ou no meio líquido pode estar 

diretamente relacionada ao pH do meio aquoso e, portanto, os comportamentos de 

lixiviação de espécies contaminantes de um resíduo são refletidos pela dependência 

do pH. O comportamento de lixiviação relacionado a dependência do pH, de um 

resíduo, fornece informações que podem ajudar a entender o comportamento de uma 
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espécie contaminante em condições geoambientais (KOMONWEERAKET et al., 

2015; LIU et al., 2005). 

Alterações nas condições de aplicação de um material causadas pelo tipo de 

solo, chuva ácida, água do mar ou água potável e/ou atividade de organismos vivos 

do solo podem resultar em flutuações de pH que podem favorecer um aumento nos 

níveis de elementos em um determinado resíduo. Consequentemente, os resíduos 

inicialmente classificados como não perigosos no momento do descarte podem se 

tornar perigosos com o tempo. Dessa maneira, é importante investigar a possível 

lixiviação de elementos contaminantes em ambientes diferentes ou se a mobilidade 

dos metais é controlada pelo pH, além de testes dos lixiviação normatizados. 
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CAPÍTULO 4 – CARACTERIZAÇÃO DO ECAT E AVALIAÇÃO DO RISCO 

AMBIENTAL SEGUNDO TESTES DE LIXIVIAÇÃO 

 

4.1 INTRODUÇÃO 

 

A maior parte da gasolina mundial é atualmente produzida usando a tecnologia 

de Craqueamento Catalítico em Leito Fluidizado (FCC) e um problema comum 

vivenciado pelas unidades de FCC é a grande quantidade de catalisadores de 

equilíbrio (Ecat) que são geradas por dia (CHIRANJEEVI et al., 2016; VOGT; 

WECKHUYSEN, 2015). 

A presença de metais pesados (Ni, Fe e V) no petróleo bruto, dentre outras 

causas, desativa o catalisador muito rapidamente (BAYRAKTAR; KLUGER, 2003). A 

presença destes e de outros contaminantes, como Sb, é um aspecto crítico para a 

correta destinação ou desenvolvimento de uma aplicação sustentável para o Ecat, 

tendo em vista que a concentração destes elementos pode variar em uma ampla faixa, 

podendo exceder o limite seguro para o meio ambiente (CHEN et al., 2009). 

A liberação de metais no meio ambiente tem se tornado uma questão cada vez 

mais discutida quando estes elementos podem ser expostos à corpos d´água e ao 

solo resultando em uma ameaça à segurança ambiental e à saúde humana (VAN DER 

SLOOT, 2002). Assim, torna-se cada vez mais necessário avaliar a lixiviação de 

metais que compõem os catalisadores residuais de FCC em diferentes ambientes. 

Dessa forma, nesta etapa do trabalho, buscou-se investigar quais elementos 

estão presentes no Ecat utilizado no estudo, além de avaliar o comportamento de Fe, 

Ni, Sb e V, a partir de ensaio de lixiviação normatizado TCLP 1311 (USEPA, 1992), 

em diferentes pH e simulando ambientes reais como água doce e água do mar natural. 

 

4.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

O Ecat utilizado no estudo foi recebido de uma refinaria brasileira, armazenado 

em embalagens plásticas hermeticamente fechadas e utilizado sem moagem ou pré-

tratamento para os testes de lixiviação. Ele foi caracterizado a fim de investigar sua 

composição elementar, propriedades físico-químicas, estrutural e morfológica. 
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4.2.1. Caracterização do Ecat 

 

A espectroscopia de fluorescência de raios X (FRX) foi utilizada para identificar 

os elementos presentes no Ecat de maneira quantitativa, assim como estabelecer a 

proporção (concentração) em que cada elemento se encontra nas amostras. A análise 

foi realizada no Laboratório Multitarefa (Labmulti), com o uso do equipamento FRX 

S8-Tiger (Bruker), utilizando 4,00 g de amostra, tensão de 40 kV e corrente de 30 mA, 

de acordo com o método quantitativo padrão ASTM D7085-04 (ASTM, 2018).  

Análises térmicas por DTA e TG/DTG foram realizadas a fim de obter dados 

sobre as propriedades físicas do Ecat. Essas análises ocorreram, simultaneamente, 

no Laboratório de Catálise e Materiais (LABCAT), utilizando uma termobalança 

modelo DTG-60H (Shimadzu) com sensibilidade de 0,1 g. A faixa de temperatura 

adotada foi de 25 a 1000 °C, com taxa de aquecimento de 10 °C min-1. Foram 

utilizados cadinho de platina e atmosfera de 50 mL min-1 de nitrogênio e a massa 

utilizada das amostras foi na faixa de 9,0 a 12,0 mg. 

A análise da massa específica do Ecat foi realizada com o objetivo de obter 

dados da massa específica e o volume real do material. A densidade real é definida 

pela relação existente entre a massa e o respectivo volume real. A massa específica 

do Ecat foi determinada utilizando um picnômetro a gás Micromeritics AccuPyc II 1340 

e calculada por variação da pressão do gás em uma câmara com volume conhecido. 

O gás utilizado foi o hélio, uma vez que esse gás permite determinar o volume do 

sólido com mais precisão, pois penetra facilmente nos poros da amostra, devido ao 

pequeno tamanho atômico, além de ser inerte. Antes de iniciar a análise, a amostra 

foi submetida a um processo de desgaseificação, que consiste em repetidas purgas 

com gás hélio (10 purgas). Cada análise foi feita com um total de 10 ciclos. 

A distribuição do tamanho das partículas do Ecat foi obtida no analisador de 

partículas a laser modelo Mastersizer 3000 (Malvern), com acessório AERO S para 

análise à seco. O equipamento utilizado para a realização da análise está localizado 

no Laboratório de Nanomateriais do Centro Interdisciplinar de Energia e Materiais 

(CIENAM – UFBA). 

A caracterização textural do Ecat foi realizada no Laboratório de Catálise e 

Materiais (LABCAT), em um equipamento Micromeritics ASAP 2020. Utilizou-se a 

técnica de fisissorção de N2, na qual a amostra foi pré-tratada a 350 °C, por 3h, sob 

alto vácuo (5 mHg) a fim de limpar a superfície da amostra removendo água e 
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quaisquer outras substâncias fisissorvidas. As isotermas de adsorção de N2 foram 

coletadas e tratadas pelos métodos: BET (Modelo de adsorção de Brunnauer, Emmet 

e Teller), para a determinação de área superficial específica usando os dados de 

adsorção na faixa de pressão relativa de 0,05 a 0,2; o diâmetro médio e o volume 

médio de mesoporos foi determinada a partir do método de Barret, Joyner e Halenda 

(BJH), usando o ramo da dessorção das isotermas coletadas; para a determinação da 

área e volume de microporos foram empregados os métodos t-plot e Dubinin-

Raduskevich (DR); e as propriedades texturais foram comparadas àquelas 

determinadas pelo método da Teoria do Funcional de Densidade Não-Local (NLDFT) 

(THOMMES et al., 2015). 

A microscopia eletrônica de varredura (MEV) foi realizada para obter 

informações da morfologia do Ecat. A morfologia de um material é dada pelo estudo 

da forma, ou ainda da configuração e, por conseguinte, da aparência desta. Os 

ensaios de morfologia por MEV foram efetuados no Laboratório Multitarefas 

(Labmulti), utilizando um equipamento da marca Hitachi modelo S-3400N. As 

amostras foram submetidas à metalização com uma fina camada de ouro a fim de 

melhorar a condutividade e assim obter melhor captação das imagens. 

Com o objetivo de identificar de forma qualitativa a composição das fases 

cristalinas presentes na amostra de Ecat foi realizada a análise cristalográfica por 

difratometria de raios X (DRX). Essa caracterização foi realizada no Laboratório 

Multitarefa (Labmulti), em um difratômetro de pó de raios X (Bruker-D8) com radiação 

monocromática de Cu-Kα (λ = 1,5408 Å) e tensão de 40 kV, corrente de 40 mA, 

varredura com 2θ = (5 a 60°) e a uma velocidade de varredura de 0,5° min-1. A 

identificação das fases foi realizada com auxílio do software X’Pert HighScoreTM com 

os dados de referência da base de dados ICSD (Inorganic Crystal Structure 

Database). 

 

4.2.2 Estudo da lixiviação do Ecat segundo a TCLP 1311 

 

O procedimento de lixiviação adotado foi obtido a partir da adaptação da norma 

norte americana TCLP 1311: Toxicity Characteristic Leaching Procedure (USEPA, 

1992). As principais variações, em termos de parâmetros de análise, foram: o tempo 

de agitação, a norma determina 18±2 h, mas, por uma questão de logística na análise 
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das amostras foi utilizado um tempo de 22±2 h; rotação, foi utilizada 230±2 rpm, 

enquanto a rotação preconizada pela norma é muito baixa (30±2 rpm) e insuficiente 

para agitar todo o sistema em um shaker; massa de amostra, a norma define 100 g 

de amostra e uma quantidade de solução extratora 20 vezes maior que a massa 

utilizada. Para diminuir a geração de resíduos, foram utilizados 10 g de amostra e 200 

mL de solução. As soluções extratoras foram preparadas seguindo as recomendações 

da norma TCLP 1311 (USEPA, 1992). 

Inicialmente foi determinada a solução de extração que seria utilizada para o 

ensaio de lixiviação do Ecat. Dessa forma, foram pesadas, com auxílio de uma 

balança analítica (Ohaus – modelo Adventurer™), 5,002 g de amostra de Ecat. Em 

um béquer de vidro de 250 mL foi adicionada a amostra pesada e 96,5 mL de água 

ultrapura, com resistividade superior a 0,2 M ohm cm-1, obtida a partir de um sistema 

ultrapurificador de água (Master System MS2000 – Gehaka). A mistura foi coberta 

com um vidro de relógio e levada a agitação por 5 minutos com um agitador 

magnético. Ao final, o pH foi medido com auxílio de um pH-metro de bancada (QUIMIS 

- Q400AS). Como o pH medido foi pH = 5,5, adicionou-se 3,5 mL de uma solução de 

ácido clorídrico (1 mol L-1). Essa mistura homogeneizada, foi coberta com um vidro de 

relógio e aquecida a 50 °C durante 10 minutos. Após arrefecer, o sistema com o Ecat 

apresentou pH = 1,76, definindo que para esta amostra seria utilizada a solução de 

extração A. Segundo a norma, 1 L de solução A é constituída por 5,7 mL de ácido 

acético glacial, 64,3 mL de hidróxido de sódio (1 mol L-1) e água ultrapura, possuindo 

um pH 4,93 ± 0,05. 

Depois de realizado o teste para a definição da solução extratora, os 

procedimentos de lixiviação foram realizados. Este estudo avaliou a lixiviação de ferro 

(Fe), níquel (Ni), antimônio (Sb) e vanádio (V) presentes no Ecat. 

Com auxílio de uma balança analítica, foram pesados 10 g de amostra em um 

Erlenmeyer de 250 mL, e posteriormente foram adicionados, como definido pela 

Norma, 200 mL da solução extratora A (5,7 mL de ácido acético glacial, 64,3 mL de 

hidróxido de sódio (1 mol L-1) e água ultrapura. O pH da suspensão foi medido com 

auxílio de um pH-metro de bancada (QUIMIS - Q400AS) (pH = 4,6). Nenhum ajuste 

de pH foi feito antes dos testes de lixiviação. A suspensão foi submetida à agitação 

mecânica em um shaker (Marconi, MA 420), com rotação de 230±2 rpm e temperatura 

de 25±2 °C, por 22±2 h. 
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Após o período de agitação, o lixiviado foi separado do sólido por filtração 

simples, com uso de papel de filtro (Unifil). Antes de ser analisado por ICP OES (9800 

Series, Shimadzu), o pH do lixiviado foi medido e ajustado com uma pequena 

quantidade de solução de ácido nítrico 50% (v/v) para alcançar uma acidez de 2%. A 

acidificação da amostra visa à disponibilização do analito em solução e à escolha do 

percentual de acidez visa preservar a vida útil do sistema de introdução da amostra 

no equipamento. O experimento foi realizado em triplicata. O valor médio da triplicata 

é a melhor estimativa do teor dos analitos na amostra.  

Todos os reagentes utilizados possuíam alto grau analítico. Ácido nítrico p.a. 

(Merck, 65%) foi utilizado para o preparo das soluções e amostras. As soluções 

padrão de cada um dos elementos foram preparadas a partir de sucessivas diluições 

de padrões de 1000 ppm (Specsol), utilizando água ultrapura obtida a partir de um 

sistema ultrapurificador (Master System MS2000 – Gehaka), com resistividade 

específica de 18,2 MΩ cm-1. As curvas analíticas utilizadas foram preparadas 

diariamente nas faixas de concentrações descritas na Tabela 3.  

 

Tabela 3 – Faixa de concentração das curvas analíticas utilizadas para a quantificação 
dos elementos após lixiviação segundo a TCLP 1311 do Ecat, limite de detecção (LD) 
e limite de quantificação (LQ) do método 

Elemento 
Faixa de concentração 

(mg L-1) 
R2 LD (mg L-1)  LQ (mg L-1) 

Fe 0,003 – 1,0 0,9995 0,001 0,003 
Ni 0,003 – 3,0 0,9996 0,001 0,003 
Sb 0,010 – 4,0 0,9998 0,036 0,121 
V 0,006 – 10,0 0,9996 0,002 0,006 

 

A determinação da concentração dos elementos Fe, Ni, Sb e V foi realizada em 

um espectrômetro de emissão óptica com plasma indutivamente acoplado (ICP OES, 

9800 Series, Shimadzu), equipado com nebulizador Sea spray, câmara de 

nebulização ciclônica e tocha de quartzo. Argônio de alta pureza > 99,996% (White 

Martins, São Paulo, Brasil) foi utilizado nas determinações. 

As linhas espectrais foram selecionadas de acordo com a verificação de 

interferências, maior sensibilidade, melhor calibração, além de escolha pela maior 

relação sinal analítico/sinal de fundo (SBR). A Tabela 4 relaciona as configurações 

operacionais do equipamento e as linhas de emissão selecionadas para cada 

elemento. 
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Tabela 4 – Condições operacionais do ICP OES 

Parâmetros Configurações/tipo 

Rádio frequência gerador (kW) 1,10 

Vazão gás nebulização (L min-1) 0,8 

Vazão gás plasma (L min-1) 14,00 

Vazão gás auxiliar (L min-1) 1,00 

Direção Axial 

Linhas de emissão (nm) 

Fe 238,204 

Ni 231,604 

Sb 206,833 

V 311,071 

 

Os métodos propostos para a análise espectrométrica utilizada (ICP OES) 

foram validados segundo normas estabelecidas pela IUPAC (THOMPSON; ELLISON; 

WOOD, 2002) e a metodologia aplicada está descrita no Apêndice A. 

 

4.2.3. Lixiviação Contínua: avaliação da influência do tempo de contato 

 

Com o objetivo de investigar a concentração lixiviada dos elementos 

potencialmente tóxicos em um ensaio de lixiviação contínuo, as amostras ficaram em 

contato com a solução extratora por 28 dias. Os experimentos foram realizados de 

acordo com o procedimento TCLP 1311 (USEPA, 1992). 

Dessa forma, 10 g de Ecat foram colocadas em contato com a solução extratora 

definida pela norma, em um Erlenmeyer de 250 mL. As suspensões foram agitadas 

mecanicamente em um shaker (Marconi, MA 420), utilizando 230±2 rpm a 25±2 °C, 

durante 28 dias. A cada período (1, 7, 14 e 28 dias) uma alíquota do lixiviado foi 

coletada, acidificada com uma pequena quantidade de solução ácido nítrico 50% (v/v) 

para alcançar uma acidez de 2% e posteriormente analisada por ICP OES. O 

experimento foi realizado em triplicata. 

 

4.2.4 Lixiviação utilizando diferentes ambientes 

 

Para avaliar o comportamento dos elementos contaminantes presentes no Ecat 

em função das variações de composição dos meios, foram utilizados diferentes 
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ambientes e condições. Três ambientes de exposição foram aplicados: água doce, 

água do mar natural e uma faixa de diferentes pH (1, 3, 5, 7, 9 e 11) (DAI et al., 2018; 

LU et al., 2016; SERJUN et al., 2015). 

De acordo com a Resolução do CONAMA nº 357 de 2005, que dispõe sobre a 

classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais, a água doce possui 

salinidade igual ou inferior a 0,5‰ e baixa concentração de sais. É a água encontrada 

em rios, lagos e ribeiras que, para ser consumida, em geral precisa passar por um 

processo de tratamento (BRASIL, 2005). 

A água salina possui salinidade igual ou superior a 30‰ e nas condições 

naturais não pode ser consumida. Apresenta muitos elementos e sua composição é 

96,7% de água e 3,3% de sais dissolvidos. Onze espécies são consideradas 

componentes principais: os íons sódio, potássio, magnésio, cálcio, estrôncio, cloreto, 

sulfato, brometo, carbonato, borato e fluoreto. Esses constituintes formam 99% das 

espécies iônicas solúveis na água do mar. A concentração de apenas quatro desses 

(sódio, magnésio, cloreto e sulfato) compreende 95% dos sólidos dissolvidos 

(BRASIL, 2005; MELO, 2003). 

Para os estudos de lixiviação utilizou-se a água doce, fornecida pela Embasa 

S.A., que foi coletada diretamente da torneira do Laboratório de Catálise e Materiais 

(LabCat), localizado na Universidade Federal da Bahia (UFBA). O pH da água foi 

medido (pH = 6,55), com auxílio de um pH-metro de bancada (QUIMIS - Q400AS), e 

a água foi armazenada em frascos de polipropileno previamente descontaminados 

com solução de ácido nítrico 10% (v/v). A água doce foi escolhida para os 

experimentos a fim de assegurar concentrações muito baixas de sais dissolvidos, em 

oposição a água do mar natural.  

Foi avaliado o teor de sólidos totais dissolvidos (STD) na água doce utilizando 

o método gravimétrico APHA (2012). Dessa forma, cadinhos de porcelana de 30 mL 

foram secos em estufa a 180±2 °C por 1 hora e, após arrefecer em um dessecador, 

foram pesados. Um volume de 10 mL de água doce, previamente filtrada em papel de 

filtração simples, foi adicionado aos cadinhos e levados a evaporação até a secura, 

em banho de água quente montado em uma placa de aquecimento. Por fim, os 

cadinhos foram secos por 1 hora em estufa a 180±2 °C. Após esse período, foram 

arrefecidos em um dessecador, pesados e novamente levados a estufa. Esse 

procedimento foi feito até o alcance da massa constante. O experimento foi feito em 
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triplicata. O cálculo da quantidade de sólidos totais dissolvidos foi realizado com o 

emprego da Equação 7: 

 

𝑆𝑇𝐷 = 1000 x 
(𝑀𝑇−𝑀𝐶)

𝑉
                                                                        (7) 

 

Em que: MT é a massa do cadinho mais o resíduo (g), Mc é a massa do cadinho 

(g) e V é o volume de amostra (mL). 

O aumento de massa verificado representa a quantidade de sólidos totais 

dissolvidos. O resultado mostrou que água doce coletada e usada no estudo 

apresentou 0,54 g L-1 de sólidos totais dissolvidos. A resolução Conama n° 357 de 

2005, que dispõe sobre a classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais, 

define como padrão de qualidade da água um limite de 0,5 g L-1 de sólidos totais 

dissolvidos (BRASIL, 2005). Dessa forma, a amostra de água utilizada mostrou uma 

quantidade de sólidos totais dissolvidos um pouco acima do especificado pela referida 

resolução do CONAMA. 

O procedimento de lixiviação simulando ambiente real baseou-se nos 

parâmetros da TCLP 1311 (USEPA, 1992), descrito anteriormente no Tópico 4.2.2.1, 

diferindo apenas no uso da água doce como solução de extração ao invés da solução 

extratora definida pela norma. Dessa forma, 10 g de Ecat foram colocadas em contato 

com água doce em Erlenmeyer de 250 mL. O pH da suspensão do Ecat foi pH = 6,6 

e nenhum ajuste de pH foi feito antes dos testes de lixiviação. As suspensões foram 

agitadas mecanicamente em um shaker (Marconi, MA 420), com rotação de 230±2 

rpm e temperatura de 25±2 °C, durante 22±2 h. 

Após o período de agitação, a fração líquida foi filtrada com papel de filtro e o 

pH foi medido. O lixiviado foi acidificado com solução de ácido nítrico 50% (v/v) para 

alcançar uma acidez de 2% e posteriormente analisado por ICP OES. As curvas 

analíticas utilizadas foram preparadas diariamente nas faixas de concentrações 

descritas na Tabela 5.  
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Tabela 5 – Faixa de concentração das curvas analíticas utilizadas para a quantificação 
dos elementos após lixiviação do Ecat com água doce, limite de detecção (LD) e limite 
de quantificação (LQ) do método 

Elemento 
Faixa de concentração 

(mg L-1) 
R2 LD (mg L-1)  LQ (mg L-1) 

Fe 0,050 – 0,6 0,9998 0,017 0,060 

Ni 0,003 – 1,0 0,9999 0,001 0,003 

Sb 0,010 – 2,0 0,9999 0,003 0,010 

V 0,002 – 6,0 0,9999 0,001 0,002 

 

A água do mar natural utilizada no estudo foi coletada na praia de Ondina 

(latitude: -13.010895 e longitude: -38.509623), localizada na cidade de Salvador - BA. 

Após coletada foi filtrada através de filtros de membrana de acetato de celulose de 

0,45 μm (Sartorius Stedim), com auxílio de um sistema de filtração a vácuo. Esse 

procedimento teve como objetivo retirar todo sólido em suspensão, evitando o 

entupimento do instrumento de espectrometria utilizado para a posterior análise 

(HAMZAH et al., 2014). A água teve seu pH medido (pH = 8,86) e foi armazenada em 

frascos de polipropileno previamente descontaminados com solução de ácido nítrico 

10% (v/v). 

O teor de sólidos totais dissolvidos (STD) da amostra de água salgada foi 

determinado pelo método gravimétrico (APHA, 2012) e foi equivalente a 39 g L-1. A 

resolução Conama n° 357 de 2005 define que águas salgadas apresentam salinidade 

acima de 30 g L-1 (BRASIL, 2005). O local onde foi retirada a amostra de água do mar 

está situado em uma extremidade da Baía de todos os Santos e em direção ao mar 

aberto, o que explica a alta salinidade. De acordo com Cirano e Lessa (2007), nos 

meses de verão, período da coleta da amostra, diferenças sazonais de salinidade e 

temperatura ocorrem na Baía de todos os Santos e a salinidade superficial pode estar 

acima de 37 g L-1.  

O procedimento de lixiviação simulando ambiente real baseou-se nos 

parâmetros adaptados da norma TCLP 1311 (1992), diferindo apenas no uso da água 

do mar como solução de extração ao invés da solução extratora definida pela norma. 

Dessa forma, 10 g de Ecat foram colocadas em contato com água do mar em 

Erlenmeyer de 250 mL. O pH da suspensão foi medido pH = 6,2. Nenhum ajuste de 

pH foi feito antes dos testes de lixiviação. 

As suspensões foram agitadas mecanicamente em um shaker (Marconi, MA 

420), com rotação de 230±2 rpm e temperatura de 25±2 °C, durante 22±2 h. Após o 
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período de agitação, a fração líquida foi filtrada com papel de filtro e o pH foi medido. 

Após o procedimento, o lixiviado foi acidificado com solução de ácido nítrico 50% (v/v) 

para alcançar uma acidez de 4%, diluído 20 vezes e posteriormente analisado por ICP 

OES. O experimento foi realizado em triplicata. As curvas analíticas utilizadas foram 

preparadas diariamente nas faixas de concentrações descritas na Tabela 6. 

 

Tabela 6 – Faixa de concentração das curvas analíticas utilizadas para a quantificação 
dos elementos após lixiviação do Ecat em água do mar, limite de detecção (LD) e 
limite de quantificação (LQ) do método 

Elemento 
Faixa de concentração 

(mg L-1) 
R2 LD (mg L-1)  LQ (mg L-1) 

Fe 0,020 – 0,5 0,9999 0,0060 0,0200 

Ni 0,002 – 0,1 0,9999 0,0010 0,0020 

Sb 0,010 – 0,5 0,9997 0,0040 0,0100 

V 0,001 – 0,3 0,9999 0,0002 0,0010 

 

No procedimento de lixiviação em diferentes pH, foi utilizada a solução de 

extração definida pela norma TCLP 1311 (USEPA, 1992) e o pH foi ajustado com 

soluções de ácido nítrico ou hidróxido de sódio (1 mol L-1), os valores de pH utilizados 

foram 1, 3, 5, 7, 9 e 11. Os parâmetros do ensaio foram os mesmos utilizados nos 

ensaios de lixiviação anteriores. Após o ensaio, a fração líquida foi filtrada com papel 

de filtro, o pH foi medido e o lixiviado foi acidificado com uma pequena quantidade de 

solução de ácido nítrico 50% (v/v) para alcançar uma acidez de 2%, antes de ser 

analisado por ICP OES. O ensaio foi feito em triplicata. As curvas analíticas utilizadas 

foram preparadas diariamente nas faixas de concentrações descritas na Tabela 7. 

 

Tabela 7 – Faixa de concentração das curvas analíticas utilizadas para a quantificação 
dos elementos após lixiviação do Ecat em diferentes pH 

Elemento 
Faixa de concentração 

(mg L-1) 
R2 

Fe 0,006 – 20 0,9999 

Ni 0,006 – 20 0,9999 

Sb 0,010 – 20 0,9996 

V 0,006 – 20 0,9999 
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4.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.3.1 Caracterização do Ecat 

 
O Ecat estudado (Tabela 8) é composto por óxido de silício, óxido de alumínio 

e terras raras. Apresentou alto teor de Ni e V, 4182 e 3055 ppm, respectivamente. 

Além da presença de Fe2O3, sugerindo uma contaminação superficial do catalisador 

por ferro da carga processada ou das paredes internas do reator de craqueamento 

(LIU et al., 2015). Dependendo da fonte de petróleo bruto, a matéria prima do processo 

de FCC pode apresentar diferentes quantidades de metais contaminantes, e isso é 

observado na amostra estudada. Os mais comuns são vanádio, níquel, sódio e ferro. 

Esses metais se depositam sobre a superfície do catalisador, envenenando-o e 

favorecendo as reações de desidrogenação.  

 

Tabela 8 – Composição química e características da amostra de Ecat 

Componentes Composição (w/t) % 

SiO2 45,50 
Al2O3 47,50 
Re2O3 2,70 
TiO2 0,47 
P2O5 0,30 
Na2O 0,78 
Fe2O3 1,16 
Cr2O3* - 

C 0,03 
MgO 0,10 
CaO 0,19 
K2O 0,15 
SO3 - 
V* 3055 
Ni* 4182 
Sb* 260 

Densidade (g cm-³) 2,796 

Diâmetro médio da partícula (m) 123,00 
*Concentração em ppm 

 

A quantidade de SiO2+Al2O3+Fe2O3 é superior a 90%, indicando que este é um 

material pozolânico, de acordo com a ABNT NBR 12653 – Materiais pozolânicos – 

Requisitos (ABNT, 2015). A norma define que os materiais pozolânicos devem 
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apresentar teor de SiO2+Al2O3+Fe2O3 superior a 70% em sua composição total. 

Segundo a NBR 12653:2015, materiais pozolânicos são definidos como: 

 
Substâncias, inorgânicas, naturais ou artificiais, silicosas ou 
silicoaluminosas que, sozinhas possuem pouca ou nenhuma atividade 
aglomerante, porém, quando finamente divididos e na presença de 
água, reagem com o hidróxido de cálcio à temperatura ambiente para 
formar compostos com propriedades aglomerantes (ABNT, 2015, p. 
1). 
 

Materiais que possuem atividade pozolânica podem ser incorporados ao 

concreto e melhoram algumas propriedades do material produzido como, por 

exemplo, maior resistência mecânica, devido à ocorrência da reação com o hidróxido 

de cálcio (Ca(OH)2), contribuindo com a formação do gel de silicato de cálcio hidratado 

e também acelerando a hidratação do cimento (AL-JABRI et al., 2013; BUKOWSKA; 

PACEWSKA; WILIŃSKA, 2003; CHEN; TSENG; HSU, 2004). 

No que diz respeito ao envenenamento por metais, V e Ni são os principais 

venenos. O vanádio é o mais perigoso, pois quebra a estrutura do zeólito e catalisa 

as reações de desidrogenação. De fato, no estado V(V), o vanádio reage para formar 

trihidroxi(oxo)vanádio (H3VO4), também chamado de ácido vanádico, que possui uma 

forte mobilidade intra e interpartículas, e é capaz de destruir o zeólito com mais 

eficácia do que nos menores estados de oxidação. (BOOCK; PETTI; RUDESILL, 

1996; PINE, 1990; WALLENSTEIN et al., 2000). O Ni também possui atividade nas 

reações de desidrogenação, porém, essa atividade é menos afetada pelo estado de 

oxidação, quando comparado ao vanádio. (WALLENSTEIN et al., 2000). 

Depósitos de metal na superfície do catalisador são convertidos nos óxidos 

correspondentes durante o processo de regeneração (FERELLA; INNOCENZI; 

MAGGIORE, 2016). Dessa maneira o Ecat pode conter os contaminantes depositados 

ao longo do processo de FCC e isso o torna perigoso se gerenciado incorretamente. 

Muitos parâmetros, como pH, potencial redox, razão líquido-sólido e teor de água, 

afetarão os comportamentos de lixiviação dos contaminantes do Ecat em aterros 

sanitários, por exemplo (LAI; LIU, 1997). Por esse motivo, a correta destinação deste 

resíduo é amplamente discutida e o processo de solidificação/estabilização (S/E) 

mostra-se uma alternativa (CHEN; TSENG; HSU, 2004; FURIMSKY, 1996; LIU et al., 

2019b; PACEWSKA; WILIÑSKA; BUKOWSKA, 2000; PAYÁ; MONZÓ; 

BORRACHERO, 2001; SCHMITT, 1991). 
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Foram realizadas as análises térmicas do Ecat e foi observado, a partir das 

curvas mostradas na Figura 1, que o Ecat estudado apresenta boa estabilidade 

térmica comprovada pela pequena perda de massa observada. O evento térmico em 

torno de 50 °C, evidenciado na curva termogravimétrica, está relacionado à perda de 

água adsorvida nos canais e nas cavidades do zeólito, esse evento de natureza 

endotérmica é confirmado na curva DTA (CUNHA, 2012; OKADA et al., 1998). 

 

Figura 1 – Curvas TG, DTA e DTG da amostra de Ecat em atmosfera de N2 
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Fonte: A autora. 

 

As isotermas de adsorção e dessorção de N2 do Ecat foram obtidas e estão 

dispostas na (Figura 2). A partir da análise das isotermas, observa-se que o perfil da 

isoterma é do tipo IVa, típica de materiais mesoporosos nos quais se pode observar o 

fenômeno da condensação capilar, resultando em um loop de histerese. Isso ocorre 

quando a largura do poro excede uma certa largura crítica que depende do sistema 

de adsorção e da temperatura. O loop de histerese é do tipo H3, associado a materiais 

porosos constituídos por um aglomerado não rígido de partículas semelhantes a 

placas (THOMMES et al., 2015). Observa-se ainda a existência de um ponto de 

inflexão bem definido em baixas pressões, característico de materiais microporosos, 

e que não há formação de plateau definido em altos valores de pressão relativa 

(FIGUEREDO, 1987). 
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Figura 2 – Isotermas de Fisissorção de N2 do Ecat 
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Fonte: A autora. 

 

A distribuição de tamanho de poro do Ecat foi realizada através do método 

NLDFT (Non-Local Density Functional Theory) e os perfis de distribuição encontram-

se na Figura 3.  

 

Figura 3 – Distribuição de tamanho de poro do Ecat pelo método NLDFT 
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Fonte: A autora. 

 

Observa-se que os materiais são constituídos por microporosos (0 - 2 nm) e 

mesoporosos (2 - 50 nm) (FIGUEREDO, 1987). Tipicamente, num catalisador de FCC, 
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os microporos são atribuídos à fração de zeólito, enquanto os mesoporos estão 

principalmente relacionados com a matriz amorfa.  

A medida da área superficial específica geralmente é realizada mediante o uso 

do método BET (iniciais dos autores Brunauer, Emmett e Teller), cuja ideia central foi 

derivada da teoria de Langmuir, que construiu um modelo de adsorção em 

monocamada. Na prática, esse método se aplica bem a materiais mesoporosos, no 

entanto, um material microporoso, ou combinações de micro, meso e macroporos, 

como zeólitos e outros materiais, pode apresentar distorções na isoterma (na faixa da 

submonocamada) causadas pelas forças de adsorção, resultando numa medida 

incorreta da área superficial interna (ROUQUEROL, F; ROUQUEROL, J; SING, 1999; 

SCHMAL, 2012). Dessa maneira, para o Ecat, utilizar apenas o método BET pode 

subestimar a área superficial específica, tendo em vista que há presença de 

microporos no material. 

Barret, Joyner e Halenda propuseram um método matemático, que utiliza a 

equação de Kelvin, denominado BJH e que é utilizado para estimar a área superficial 

e o volume de poros relativos a mesoporos. (SCHMAL, 2012). Porém a análise do 

tamanho dos poros de mesoporos estreitos ou microporos não pode ser alcançada 

com segurança pela aplicação deste método. 

As limitações da equação de Kelvin podem ser evitadas através da aplicação 

de métodos microscópicos baseados em simulação molecular, como por exemplo, 

NLDFT que produzem os perfis termodinâmicos de densidade de fluidos confinados e 

uma descrição da fase adsorvida a nível molecular. Eles capturam as características 

essenciais do preenchimento e histerese de microporos e mesoporos. Como 

consequência, eles permitem obter uma avaliação mais confiável da distribuição do 

tamanho dos poros em toda a faixa (THOMMES et al., 2015). 

Outro método proposto incluindo micro e mesoporos foi o método t-plot, 

desenvolvido por Lippens e De Boer, que permite determinar o volume de microporos, 

a área externa e a área mesoporosa. No entanto, a partir da equação de Dubinin-

Radushkevich (DR) pode-se estimar a área superficial e o volume de poros relativo a 

microporos. Esta equação é empregada para zeólitos, e como o Ecat tem uma grande 

fração do zeólito Y, podemos utilizar também o valor de área de microporos obtida a 

partir deste método (SCHMAL, 2012).  

A partir da análise das isotermas foi possível obter as características texturais do 

Ecat estudado. O Ecat possui área BET de 136 m2 g-1, enquanto que a área de 
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microporos por DR de 164 m2 g-1. A área de microporos quantificada pelo método t-

plot foi de 74 m2 g-1, bem menor que o valor encontrado por DR. A limitação do método 

t-plot é que este é necessariamente dependente da avaliação BET da capacidade de 

monocamada do material de referência, e o método BET pode subestimar os valores 

de microporos (ROUQUEROL, F; ROUQUEROL, J; SING, 1999).  

Também pelo método t-plot foi obtida a área externa (62 m2 g-1) e o volume de 

microporos (0,0327 cm3 g-1). Por BJH, foi calculado o diâmetro médio de mesoporos 

(9,67 nm) e o volume de mesoporos (0,2104 cm3 g-1). E por NLDFT foi obtido o volume 

de microporos (0,0442 cm3 g-1) e o volume de mesoporos (0,1525 cm3 g-1) do Ecat 

estudado. 

A análise morfológica do Ecat foi realizada por MEV e através da análise das 

imagens (Figura 4a e b) pode-se notar que as partículas do Ecat apresentam forma 

esférica. Na superfície do Ecat observa-se a presença de partículas finas formadas 

por aglomeração, resultando num aspecto rugoso, provavelmente devido ao processo 

de sinterização, que ocorre na etapa de tratamento térmico de regeneração ao qual é 

submetido diversas vezes antes do descarte, e a deposição de certos materiais, como 

coque, após o processamento da carga (LIU, 1995). 

 

Figura 4 – Micrografias da amostra de Ecat (a) (500), (b) (1,00 k) 

  

(a) (b) 

Fonte: A autora. 

 

A Figura 5 mostra o difratograma do Ecat e as fases identificadas a partir do 

uso do software X’Pert HighScoreTM. A análise do difratograma indica que o Ecat 

contêm as fases de Zeólito Y Na8,48H10,6(Al17,6Si174,4O384) (ICSD # 66478), γ-alumina 

(Al2O3)1,333 (ICSD # 30267) e quartzo (Q) SiO2 (ICSD # 089278) em sua composição, 
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comumente encontradas em catalisadores de equilíbrio. O que indica que este 

catalisador é um material cristalino com alguma fase amorfa na estrutura. (CHEN; 

TSENG; HSU, 2004; FENG et al., 2017; GARFORTH et al., 2004; TSENG; HUANG; 

HSU, 2005). 

 

Figura 5 – Difratograma da amostra de Ecat 
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A composição das fases identificadas no Ecat foi obtida de maneira semi-

quantitativa, com auxílio do software X’Pert HighScoreTM. A fase majoritária no Ecat 

estudado foi o zeólito Y, com 47%, seguido de 38% de γ-alumina e 16% de quartzo. 

Entre as várias aluminas de transição, a γ-alumina é um dos suportes mais 

importante nas indústrias automotiva e de petróleo, devido às suas propriedades 

texturais, tais como a área superficial, volume, distribuição e tamanho de poro, 

desempenho físico e acidez. No entanto, a γ-alumina tradicional possui apenas acidez 

de Lewis que causa reações excessivas de transferência de hidrogênio e resulta em 

formação severa de coque (FENG et al., 2014; SAMAIN et al., 2014). 

A presença de quartzo pode ocorrer através de transformações a partir da 

desidratação da caulinita (Al2Si2O5(OH)4), passando pelas fases intermediárias 
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metacaulim (Al2Si2O7) e mulita (2Al2O3.SiO2) (RUÍZ-MARTÍNEZ et al., 2013). Durante 

o processo, alumina adicional é formada (Equações 8-10): 

 

Al2Si2O5(OH)4→ Al2Si2O7 + 2 H2O                                         (8) 

2 Al2Si2O7 → Si3Al4O12 + SiO2                                               (9) 

3 Si3Al4O12 → 2 (3 Al2O3 + 2 SiO2) + 5 SiO2                          (10) 

 

4.3.2 Estudo de lixiviação do Ecat segundo a TCLP 1311 

 

Foram usados para comparação com os resultados obtidos nos ensaios de 

lixiviação, teores limites de contaminantes em resíduos tratados ou não e amostras 

ambientais de algumas resoluções nacionais e internacionais. 

A Resolução do CONAMA n° 396 de 2008, dispõe sobre a classificação e as 

diretrizes ambientais para o enquadramento de águas subterrâneas (BRASIL, 2008). 

A Resolução do CONAMA n° 357, de 17 de março de 2005. Dispõe sobre a 

classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais para o seu enquadramento, 

bem como estabelece as condições e padrões de lançamento de efluentes (BRASIL, 

2005).  A ABNT NBR 10004:2004 classifica os resíduos sólidos e descreve também a 

concentração máxima permitida de contaminantes no extrato obtido pelo processo de 

lixiviação (ABNT, 2004a). A resolução norte americana Water Quality Criteria 

descreve os critérios de qualidade da água (USEPA, 2004) e a Environmental 

Protection Agency (EPA) dos EUA usa a TCLP 1311 para determinar se um resíduo 

é perigoso com base em sua toxicidade (U.S.NARA, 2011). 

A ABNT NBR 10004:2004 baseia-se na norma norte americana TCLP 1311 

(USEPA, 1992), dessa forma os parâmetros adotados são os mesmos para 

contaminantes lixiviados de resíduos tratados ou não. Porém, estas duas normas não 

consideram a lixiviação de contaminantes como Fe, Ni, V e Sb, que são espécies que 

podem trazer riscos à saúde humana e ao meio ambiente e que são avaliados neste 

estudo. 

A Resolução do CONAMA n° 396 de 2008 especifica os limites para todos os 

elementos em estudo (Fe, Ni, Sb e V) (BRASIL, 2008), porém a Resolução do 

CONAMA nº 357 de 2005 e as normas internacionais consultadas não definem critério 

para os elementos V e Sb (Tabela 9).  
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Tabela 9 – Concentrações máximas de contaminantes para definição de 
características de toxicidade estabelecidos em regulamentações nacionais e 
internacionais 

Elemento 
CONAMA 
396/2008 
(mg L-1) 

CONAMA 
357/2005 (mg L-1) 

Water Quality Criteria (mg L-1) 

Água potável Água salgada 

Água 
doce 

Água 
salina 

CMC¹ CCC² CMC¹ CCC² 

Fe 0,100 0,300 0,300  1   

Ni 0,010 0,025 0,025 0,470 0,052 0,074 0,008 

Sb 0,005 - - - - - - 

V 0,020 0,100 - - - - - 

¹ critério concentrações máximas; ² critério concentrações contínuas. 

 

A resolução norte americana Water Quality Criteria (USEPA, 2004), descreve 

critérios de qualidade da água e baseia-se na presença de produtos químico em águas 

superficiais. Dessa forma, a Agência de Proteção Ambiental do Estados Unidos 

(USEPA) projeta critérios de vida aquática para proteger os organismos de água doce 

e salgada da exposição a contaminantes a curto e longo prazo. Os poluentes podem 

prejudicar a saúde das pessoas quando consomem água ou comem frutos do mar de 

águas superficiais contaminadas, por isso a importância da determinação de critérios 

para presença de contaminantes no ambiente aquático. 

Utilizando o TCLP 1311 (USEPA, 1992), que é recomendado como o método 

padrão para investigar a mobilidade de um elemento tóxico em um resíduo, foi 

possível calcular a taxa de lixiviação (x), definida como uma razão entre o teor dos 

elementos de interesse no lixiviado e o conteúdo total destes elementos na amostra 

(DAI et al., 2018), calculado de acordo com a Equação 11. 

 

𝑇𝑎𝑥𝑎 𝑑𝑒 𝑙𝑖𝑥𝑖𝑣𝑖𝑎çã𝑜 (𝑥%) =  
𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎çã𝑜 𝑙𝑖𝑥𝑖𝑣𝑖𝑎𝑑𝑎

𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎çã𝑜 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙
 ×  100                             (11) 

 

As concentrações lixiviadas dos elementos de interesse, utilizando a solução 

de extração indicada pela TCLP 1311, são mostradas na Figura 6. A concentração de 

Fe lixiviada da amostra de Ecat foi de 0,021±0,007 mg L-1, essa concentração está 

abaixo do limite de 1,00 mg L-1 permitido pela Water Quality Criteria para água doce 

(USEPA, 2004) e do limite permitido pela Resolução do CONAMA n° 396 (BRASIL, 

2008), porém está acima do limite estabelecido (0,025 mg L-1) pela resolução do 

CONAMA nº 357 de 2005 (BRASIL, 2005). A concentração de Ni no lixiviado foi de 
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0,587±0,004 mg L-1 e está acima dos limites da Water Quality Criteria, para o CMC 

(Critério de Concentração Máxima) de 0,470 mg L-1 e para o CCC (Critério de 

Concentração Contínua) de 0,052 mg L-1 para água doce (USEPA, 2004). Além de 

não atender ao limite estabelecido pelo CONAMA (0,010 mg L-1). 

 

Figura 6 – Concentrações lixiviadas de ferro, níquel, antimônio e vanádio do Ecat 
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Fonte: A autora. 

 

A concentração média de Sb atingiu 0,763±0,050 mg L-1, enquanto que a 

concentração de V foi 1,987±0,007 mg L-1. Ambas as concentrações lixiviadas são 

altas, mas esses elementos não são relatados na resolução Water Quality Criteria 

(USEPA, 2004). A resolução do CONAMA n° 396, no entanto, define critérios para a 

presença destes elementos e as concentrações de Sb e V estão muito acima do 

permitido, 0,005 mg L-1 e 0,020 mg L-1, respectivamente (BRASIL, 2008). 

As taxas de lixiviação de Fe, Ni, Sb e V do Ecat foram calculadas e os valores 

foram em geral muito baixos variando entre 0,052 - 5,869 % (Figura 7), mesmo 

observando altas concentrações lixiviadas, o que está diretamente relacionado a 

grande concentração destes elementos no Ecat. As taxas de lixiviação de V e Sb 

foram muito maiores do que as de Fe e Ni. Comportamento semelhante foi relatado 

sobre a lixiviação de elementos pesados em catalisadores de redução seletiva (SCR) 

gastos (DAI et al., 2018). 
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Figura 7 – Taxas de lixiviação de ferro, níquel, antimônio e vanádio do Ecat 
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Fonte: A autora. 

 

Avaliando um catalisador de FCC gasto, Bharadwaj e Ting (2013) quantificaram 

no extrato obtido a partir da lixiviação TCLP 1311, 0,33 mg L-1 de níquel, 1,41 mg L-1 

de antimônio e 5,62 mg L-1 de vanádio. Todas as concentrações observadas pelos 

autores também estavam acima dos limites permitidos pelas normas. 

Sabe-se que cátions de elementos pesados com altos estados de oxidação são 

fortemente hidrolisados em solução aquosa formando diferentes complexos solúveis 

(PORTERFIELD, 1993). Os resultados descritos acima, portanto, sugerem que 

diferentes espécies com diferentes solubilidades podem ser formadas na superfície 

do Ecat no pH de lixiviação TCLP 1311. Por exemplo, pentóxido de vanádio (V2O5) 

depositado na superfície Ecat pode ser convertido em ácido tetraoxovanádico (V) 

(H3VO4) ou tetrahidroxitrioxovanádio (V) volátil (H4V2O7) no regenerador FCC por 

reação com vapor e ainda reagir com a estrutura do zeólito formando diferentes 

espécies contendo vanádio, como ortovanadato de alumínio (AlVO4), que contribui 

para a desativação do catalisador (LUO et al., 2017; RONCOLATTO; LAM, 1998). 

Mais recentemente, considerou-se que os compostos NixVyOz, em que x, y e z 

são inteiros, também são formados no regenerador e que Ni2V2O7 é provavelmente a 

espécie dominante (ETIM et al., 2016). A especiação de Ni em catalisadores de FCC 

gastos de duas refinarias italianas, excluiu a presença de NiO e indicou que a alumina 

pode atuar como “armadilhas de níquel” em catalisadores de FCC, formando 

aluminatos de níquel estáveis (BUSCA et al., 2014). Além disso, quando o teor de Ni 

excede 1000 ppm no Ecat, o Sb é injetado como um passivador de Ni, formando ligas 
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passivadoras eficazes (CLOUGH et al., 2017; PAN et al., 2014). Por outro lado, foi 

recentemente demonstrado que o Fe contaminante no catalisador de FCC está 

presente, principalmente, como maghemita (γ-Fe2O3), enquanto o Fe estrutural (III) é 

principalmente convertido em Fe(II) devido às condições redutoras do reator de 

craqueamento (SOUZA et al., 2019). 

A partir do ensaio de lixiviação contínuo foi possível observar o comportamento 

do contato dos contaminantes com a solução extratora ao longo de 28 dias. As 

concentrações lixiviadas de Fe, Ni, Sb e V do Ecat, por 28 dias, são mostradas na 

Figura 8.  

 

Figura 8 – Influência do tempo nas concentrações lixiviadas de Fe, Ni, Sb e V do Ecat 
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Fonte: A autora. 

 

As concentrações lixiviadas de Fe, Ni e V aumentaram ligeiramente, enquanto 

que a de Sb foi aparentemente constante dentro do erro experimental, ao longo de 28 

dias em pH ~ 4,65±0,05 mg L-1. Dessa forma, sugere-se que a lixiviação ocorreu 

principalmente nos tempos iniciais de contato e aumentou lentamente até o equilíbrio 

(PECCORINI et al., 2017). Correspondentemente, foi relatado que a lixiviação de Fe, 

Ni e V de um catalisador de FCC gasto ocorre principalmente durante a primeira hora 

(LE et al., 2018), de 50-100 °C, e a concentração lixiviada aumentou com a 

temperatura de lixiviação. Resultados semelhantes também foram relatados para a 

lixiviação de Al, Ni, V e Mo de um catalisador de hidrotratamento (HDS) (PATHAK; 

SRICHANDAN; KIM, 2014). 
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A influência do pH nas concentrações lixiviadas de Fe, Ni, Sb e V do Ecat 

também foi avaliada e é mostrada na Figura 9. As concentrações lixiviadas de Fe, Ni 

e V diminuíram e a de Sb aumentou ligeiramente com o aumento do pH, e isso está 

relacionado à estabilidade de diferentes espécies em água. Assim, as espécies de 

ferro predominantes no lixiviado são íons Fe2+ a 1 < pH < 7; Íons Fe2+ e [Fe(OH)]+, a 

pH = 9; e íon [Fe(OH)]+ e hidróxido ferroso (Fe(OH)2), em pH = 11 (SALGADO et al., 

2013). As concentrações lixiviadas de ferro em pH < 5 estavam acima do limite padrão 

da Water Quality Criteria (1 mg L-1), para água doce. 

Da mesma forma, as espécies de níquel predominantes no lixiviado são íons 

Ni2+, a 1 < pH < 7; íons Ni2+, NiOH+ e Ni(OH)2, em pH = 9; e Ni(OH)2 e [Ni(OH)3]-, em 

pH = 11 (FANG et al., 2015). No entanto, as concentrações de níquel lixiviadas ficaram 

acima dos limites permitidos pela Water Quality Criteria (0,052 mg L-1) para as 

concentrações de Ni na água potável, em toda a faixa de pH. 

 

Figura 9 – Influência do pH nas concentrações lixiviadas de Fe, Ni, Sb e V do Ecat 
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Fonte: A autora. 

 

As concentrações lixiviadas de V também foram altas na faixa de pH, porém as 

concentrações de V na água doce não são reguladas pela Water Quality Criteria. A 

solubilidade das espécies de vanádio estão diretamente relacionadas com a variação 

da concentração lixiviada. Em pH muito baixo, as espécies predominantes no lixiviado 

são o íon vanadila (VO2+); íon decavanadato ([H2V10O28]4-) em pH = 3; íon vanadato 
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[H2VO4]- em pH 3-5; e o íon vanadato protonado ([HVO4]2-) em pH 9-11 

(GREENWOOD; EARNSHAW, 1998). 

Por outro lado, a concentração lixiviada de Sb aumentou de 0,33 mg L-1, em pH 

= 3, para 1,33 mg L-1 em pH = 11, e os mecanismos de lixiviação de Sb são complexos. 

Em pH 3-10, as espécies de antimônio predominantes são o ácido antimonioso 

(HSbO2) e hidróxido de antimônio (Sb(OH)3) (também escrito como H3SbO3) 

(GREENWOOD; EARNSHAW, 1998). Com o aumento do pH, o H3SbO3
 
pode se 

dissociar, para formar [H2SbO3]-, um ânion altamente solúvel em água, de modo que 

isso pode explicar o aumento da concentração lixiviada observada. Por outro lado, em 

pH altamente alcalino, espécies de Sb(V) predominam e a lixiviação pode ser 

controlada por um mecanismo no qual o [SbO3]- é incorporado em estruturas 

cristalinas, substituindo outros ânions (MEIMA; COMANS, 1998). 

Meima e Comans (1998) investigaram os mecanismos que controlam a lixiviação 

de Sb em cinzas frescas de fundo de um Incinerador de resíduos sólidos urbanos, e 

observaram que o Sb mostra um padrão de lixiviação muito complexo. No pH natural 

das cinzas frescas (10-10,5) a lixiviação de Sb foi relativamente baixa, e para valores 

de pH neutros, houve um forte aumento na lixiviação. Os mesmos autores afirmam 

que é provável que Sb esteja presente como Sb(V), devido aos potenciais redox 

relativamente altos que foram medidos nos lixiviados na faixa de pH 4,0-10,3, e 

apenas espécies de Sb(V) predominam entre pH = 3 e pH = 12.  

 

4.3.3 Lixiviação do Ecat utilizando diferentes ambientes 

 

A partir do ensaio de lixiviação utilizando água doce e água do mar foi possível 

observar o comportamento dos elementos em ambientes reais. Na Figura 10 é 

possível observar as concentrações lixiviadas dos elementos avaliados em água doce 

e em água do mar. Todos os resultados foram expressos com intervalo de confiança 

de 95%. 

Em água doce a concentração de Fe lixiviada foi abaixo do limite de 

quantificação do método espectrométrico utilizado 0,040 mg L-1. Para o Ni a 

concentração lixiviada foi de 0,069±0,010 mg L-1, acima dos limites permitidos pelas 

Resoluções do CONAMA nº 396 (0,01 mg L-1) e nº 357, em água doce e água salina 
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(0,025 mg L-1), pela Water Quality Criteria (0,052 mg L-1) no critério de concentrações 

contínuas em água doce. 

 

Figura 10 – Concentrações lixiviadas de Fe, Ni, Sb e V do Ecat em água doce e água 
do mar 
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Fonte: A autora. 

 

Para o V e o Sb, as concentrações médias lixiviadas foram 6,070±0,060 mg L-1 

e 1,053±0,038 mg L-1, respectivamente. As concentrações estão muito acima dos 

limites permitidos pela Resolução do CONAMA nº 396 (0,020 mg L-1 para o V e 0,005 

mg L-1 para o Sb). A Water Quality Criteria não define limites para estes elementos. 

Utilizando água do mar como solução lixiviante, as concentrações quantificadas 

foram maiores que as lixiviadas em água doce. A concentração de Fe quantificada 

pelo Ecat em água do mar foi 0,072±0,040 mg L-1, esse valor está abaixo do limite 

permitido pelas Resoluções do CONAMA nº 396 (0,100 mg L-1) e nº 357, em água 

salina (0,030 mg L-1), e a Water Quality Criteria não define limite para este elemento 

no critério de água salina. 

A concentração de Ni foi 0,582±0,012 mg L-1, muito acima do limite permitido 

pelas Resoluções do CONAMA nº 396 (0,01 mg L-1) e nº 357, em água salina (0,025 

mg L-1), e pela Water Quality Criteria, em água salina 0,074 mg L-1 (critério de 

concentrações máximas) e 0,008 mg L-1 (critério de concentrações contínuas). Para o 

caso dos elementos V e Sb, as concentrações lixiviadas foram 6,511±0,041 mg L-1 e 

1,740±0,015 mg L-1, respectivamente. Estes valores estão muito acima dos limites 

estabelecidos pela Resolução do CONAMA nº 396 (0,020 mg L-1 e 0,005 mg L-1, 
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respectivamente), porém a Water Quality Criteria não define limite para esses 

elementos em água salgada. 

 

4.4 CONCLUSÃO 

 

O Ecat estudado apresentou em sua composição V, Ni e Sb em concentrações 

de 3055, 4182 e 260 ppm, respectivamente. Estes elementos são potencialmente 

tóxicos e que podem trazer riscos à saúde e ao meio ambiente. O Fe também foi 

encontrado, porém em menor concentração. 

A partir do ensaio de lixiviação segundo a TCLP 1311, as taxas de lixiviação de 

Fe, Ni, Sb e V do Ecat foram, em geral, muito baixas, variando entre 0,052 - 5,869%. 

Porém as concentrações lixiviadas foram acima dos limites estabelecidos pelas 

normas nacional e internacional consultadas. Vale ressaltar que a norma internacional 

Water Quality Criteria não define limites para os elementos Sb e V. 

Em água doce e em água salgada as concentrações lixiviadas foram muito 

acima dos limites estabelecidos pelas normas, ratificando a periculosidade do 

descarte deste resíduo no ambiente. Ao variar o pH no ensaio de lixiviação, foi 

observado que o Sb tem comportamento diferente dos outros elementos avaliados e 

teve a concentração lixiviada aumentada com o aumento do pH da solução de 

lixiviação. Para o Fe, Ni e V as concentrações lixiviadas aumentaram em pH mais 

baixos. 

Com base nestes resultados, o descarte do Ecat sem um pré-tratamento 

adequado não é tolerável e alternativas mais ecologicamente corretas devem ser 

desenvolvidas para reaproveitar ou estabilizar os elementos tóxicos do Ecat. Dessa 

maneira, o emprego da técnica de S/E do Fe, Ni, Sb e V em pastas de cimento mostra-

se uma alternativa, e a eficiência da imobilização destes elementos pode ser avaliada 

a partir de ensaios de lixiviação. 
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CAPÍTULO 5 – SOLIDIFICAÇÃO/ESTABILIZAÇÃO DO ECAT EM MATRIZES 

CIMENTÍCIAS – ESTUDOS PRELIMINARES 

 

5.1 INTRODUÇÃO 

 

Proteger o meio ambiente de contaminantes provenientes de resíduos gerados 

pela atividade industrial é uma grande preocupação mundial. Várias tecnologias foram 

desenvolvidas com o objetivo de transformar resíduos perigosos e/ou contaminantes 

em materiais não tóxicos ou para reduzir a liberação de espécies tóxicas no meio 

ambiente (BOUDINAR et al., 2017; KIVENTERÄ et al., 2019; MA et al., 2019; MAHEDI; 

CETIN; DAYIOGLU, 2020; WANG; HAN; MU, 2018; YAKUBU et al., 2018). Uma 

dessas tecnologias promissoras é a solidificação/estabilização (S/E) de resíduos 

sólidos por meio da adição de ligantes como cimento, cal, asfalto, polímero e cimento-

polímero (CONNER, 1990). 

A tecnologia S/E baseia-se na conversão de um contaminante em espécies 

menos móveis e menos solúveis (estabilização) e na produção de um produto sólido 

de propriedades físicas melhoradas (solidificação) (ZHANG et al., 2014). O cimento 

Portland é frequentemente utilizado em processos S/E devido à sua capacidade de 

encapsular as partículas de resíduos com um revestimento impermeável e de fixar 

quimicamente contaminantes tóxicos por solidificação, reduzindo a liberação de 

metais no meio ambiente (KOGBARA; AL-TABBAA; STEGEMANN, 2012). 

Toneladas de catalisador de equilíbrio (Ecat) são geradas nas refinarias em 

todo mundo e diferentes possibilidades de tratamento e destinação são estudadas 

(INNOCENZI et al., 2015; VASIREDDY et al., 2010; ZHAO et al., 2017). Em paralelo, 

segundo o Sindicato Nacional da Indústria de Cimento, 56,61 milhões de toneladas 

de cimento foram produzidas pela indústria brasileira em 2019, e em 2018 foram 

emitidas 590 kg de CO2 para cada tonelada de cimento fabricado. Globalmente, as 

emissões de CO2 da indústria do cimento representam cerca de 7% das emissões 

totais produzidas pelo homem (SNIC, 2019). Dessa forma, a possibilidade do emprego 

do cimento na técnica de S/E do Ecat traz vantagens em vários aspectos, destacando 

a possibilidade da substituição parcial de cimento pelo Ecat, possibilitando a redução 

da quantidade de cimento empregada, ao tempo que também dá uma destinação mais 

correta para o excesso de Ecat produzido. 
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Para avaliar a eficiência da imobilização de espécies contaminantes presentes 

no Ecat é necessário o emprego de ensaios de lixiviação. Dessa forma, neste capítulo 

foi investigada a influência da concentração dos resíduos em pastas de cimento, além 

de estabelecer condições ótimas de aplicação da lixiviação segundo a norma TCLP 

1311. 

 

5.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

O estudo preliminar foi realizado para definir a concentração ótima de Ecat nas 

pastas, estabelecer os parâmetros da norma TCLP 1311, elaborar o método de 

preparação de amostra e otimizar os parâmetros operacionais do espectrômetro de 

emissão óptica com plasma indutivamente acoplado (ICP OES). 

Para este estudo foi utilizado o cimento Portland tipo G (CPG) que se destina à 

cimentação de poços petrolíferos. Esse cimento é composto basicamente por clínquer 

e gesso, apresenta boa resistência a sulfatos e admite o uso de adições minerais ou 

aditivos químicos. O CPG é especificado e classificado de acordo com a American 

Petroleum Institute (API), em sua norma API RP 10A: Specification for Cements and 

Materials for Well Cementing (API, 2009). 

Após recebido, o cimento foi armazenado em embalagens plásticas, 

hermeticamente fechadas para evitar o contato e a contaminação de agentes 

atmosféricos. Foi caracterizado a fim de investigar sua composição elementar, 

propriedades físicas e químicas. Dessa maneira, foram realizadas: análises térmicas 

TG/DTG e DTA, Difratrometria de Raios X (DRX), Microscopia Eletrônica de Varredura 

(MEV), Fluorescência de Raios X (FRX), análise granulométrica e massa específica 

por picnometria a gás hélio, conforme descrito no Capítulo 4, item 4.2.1. 

O Ecat utilizado foi o mesmo durante todo o estudo, dessa forma já foi 

caracterizado e os resultados estão descritos no Capítulo 4, item 4.3.1. 

 

5.2.1 Preparação das pastas 

 

O procedimento para o preparo de pastas de cimento para poços de petróleo é 

documentado pela American Petroleum Institute na norma API RP 10B-2: 

Recommended Practice for Testing Well Cements (API, 2013), ISO 10.426-2 (2003). 
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Segundo a norma, a quantidade de cada material deve ser calculada para gerar um 

volume de 600 mL de pasta. Dessa forma, foram calculadas as massas de cimento, 

água destilada e Ecat para o preparo de pastas com teores 0, 15, 20 e 30% do 

catalisador (Tabela 10). Foram preparadas pastas com cimento Portland tipo G e Ecat, 

fixando a massa específica das pastas em 15,8 lb gal-1 (1,89 g cm-3). As amostras 

foram denominadas REFG para a pasta 0% Ecat, G15E, G20E e G30E para as 

amostras contendo 15, 20 e 30% de Ecat, respectivamente. 

 

Tabela 10 – Relação de massas dos materiais para a preparação das pastas 

Código 
das Pastas 

Materiais 

Água (g) Cimento (g) Ecat (g) 

REFG 349,00 792,00 - 

G15E 341,67 690,66 103,60 

G20E 339,96 663,25 132,65 

G30E 337,05 614,52 184,35 

 

Para o preparo das pastas, foi pesada a mistura seca Ecat e cimento, com o 

auxílio de uma balança semi-analítica (Gehaka, modelo BK5000). Em seguida, foi 

pesada a água, já no copo do misturador de pastas de cimento (Chandler 3260) 

(Norma API RP10B-2, 2013; ISO 10.426-2, 2003). Após a pesagem, e antes de dar 

início à mistura da pasta, foi feita a verificação da temperatura dos materiais, que 

devem apresentar uma temperatura de 23±1 °C (22 a 24 °C). A mistura pesada e 

homogeneizada foi adicionada rapidamente à água, no copo do misturador sob 

rotação de 4000±250 rpm. Após 15 s, mudou-se a velocidade para 12.000±250 rpm, 

que foi mantida por mais 35±1s. Em seguida, a pasta foi armazenada em fôrmas 

plásticas, acondicionadas em embalagens hermeticamente fechadas e em 

temperatura ambiente. As idades das pastas utilizadas para os ensaios de lixiviação 

foram de 28 e 91 dias (AL-JABRI et al., 2013; NAPIA et al., 2012). 

 

5.2.2 Definição das condições de aplicação da norma TCLP 1311 

 

O procedimento de lixiviação adotado foi o da norma norte americana TCLP 

1311 (USEPA, 1992). E inicialmente, foi determinada a solução de extração utilizada. 

Dessa forma, foram pesadas, com auxílio de uma balança analítica (Ohaus – modelo 

Adventurer™), aproximadamente 5±0,002 g das pastas trituradas em granulometria 
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menor que 9,5 mm de uma peneira padrão. As amostras apresentaram 45,4% das 

partículas retidas em uma peneira de 60 mesh (0,250 mm), em conformidade com a 

TCLP 1311 (USEPA, 1992) (Tabela 11). 

 

Tabela 11 – Massas utilizadas no ensaio de definição da solução extratora 

Amostra Massa (g) 

REFG 5,020 

G15E 5,015 

G20E 5,024 

G30E 5,018 

 

Em um béquer de vidro de 250 mL, foi adicionada a amostra pesada e 96,5 mL 

de água ultrapura, com resistividade superior a 0,2 M ohm cm-1, obtida a partir de um 

sistema ultrapurificador de água (Master System MS2000 – Gehaka). A mistura foi 

coberta com um vidro de relógio e levada a agitação por 5 minutos com um agitador 

magnético. Ao final, o pH foi medido com auxílio de um pH-metro de bancada (QUIMIS 

- Q400AS). Como o pH medido foi pH = 12,34 (maior que 5) adicionou-se 3,5 mL de 

uma solução de ácido clorídrico (1 mol L-1). Essa mistura homogeneizada, foi coberta 

com um vidro de relógio e aquecida a 50 °C durante 10 minutos. Após arrefecer, o pH 

da solução foi medido. Para todos os sistemas com amostras das pastas, o pH final 

foi >5 (Tabela 12). Dessa forma, a solução definida para ser utilizada no ensaio de 

lixiviação das pastas foi a solução de extração B que é constituída por 5,7 mL de ácido 

acético glacial em 1 L de água ultrapura, possuindo um pH = 2,88±0,05 (USEPA, 

1992). 

 

Tabela 12 – Variação de pH das amostras utilizadas no ensaio de definição da solução 
extratora 

Amostra pH inicial pH final 

REFG 12,80 12,40 

G15E 12,85 12,35 

G20E 12,82 12,33 

G30E 12,90 12,38 

 

Depois de realizado o teste para a definição da solução extratora, foram 

realizados os procedimentos de lixiviação. 
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5.2.3 Avaliação da influência da concentração de Ecat nas pastas 

 

O primeiro estudo realizado variou a concentração de Ecat nas pastas a fim de 

avaliar a lixiviação dos elementos potencialmente tóxicos sob diferentes condições. 

Foi avaliado também a influência da variação da idade das pastas. Os elementos 

avaliados foram o ferro (Fe), níquel (Ni), antimônio (Sb) e vanádio (V), que são 

elementos presentes no Ecat, conforme o resultado das caracterizações realizadas 

no catalisador. 

As pastas foram preparadas e após os 28 e 91 dias, os corpos de prova foram 

desmoldados e macerados com auxílio de almofariz e pistilo, até a obtenção de um 

pó homogêneo de granulometria menor que 9,5 mm. As amostras apresentaram 

45,4% das partículas retidas em uma peneira de 60 mesh (0,250 mm), em 

conformidade com a TCLP 1311 (USEPA, 1992). Em um Erlenmeyer de 250 mL foram 

pesados, com auxílio de uma balança analítica, 10 g de amostra e posteriormente foi 

adicionado 200 mL da solução da extração definida pela norma (solução de extração 

B). O pH das suspensões das pastas de cimento foi pH = 12,4. Os valores de pH foram 

altos por conta da presença do hidróxido de cálcio nas pastas, que se dissolve 

parcialmente na solução de extração, que é ácida (NAPIA et al., 2012). Nenhum ajuste 

de pH foi feito antes dos testes de lixiviação. O sistema foi submetido à agitação 

mecânica em um shaker (Marconi, MA 420), com rotação de 230±2 rpm e temperatura 

de 25±2°C, por 22±2h. 

Após o período de agitação, o lixiviado foi separado do sólido por filtração 

simples com uso de papel de filtro (Unifil). Antes de ser analisado por ICP OES, o pH 

do lixiviado (fração líquida) foi medido e ajustado com uma pequena quantidade de 

solução de ácido nítrico 50% (v/v) para alcançar uma acidez de 2%. O experimento 

foi realizado em triplicata.  

A determinação da concentração dos elementos Fe, Ni, Sb e V foi realizada em 

um espectrômetro de emissão óptica com plasma indutivamente acoplado (ICP OES, 

9800 Series, Shimadzu), equipado com nebulizador Sea spray, câmara de 

nebulização ciclônica e tocha de quartzo. Argônio de alta pureza > 99,996% (White 

Martins, São Paulo, Brasil) foi utilizado nas determinações. As curvas analíticas 

utilizadas foram preparadas diariamente nas faixas de concentrações descritas na 

Tabela 13. 
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Tabela 13 – Faixa de concentração das curvas analíticas utilizadas no estudo da 
influência da concentração de Ecat, limite de detecção (LD) e limite de quantificação 
(LQ) 

Elemento 
Faixa de 

concentração (mg L-1) 
R2 LD (mg L-1)  LQ (mg L-1) 

Fe 0,003 – 1,0 0,9995 0,001 0,003 

Ni 0,003 – 3,0 0,9996 0,001 0,003 

Sb 0,010 – 4,0 0,9998 0,036 0,121 

V 0,006 – 10,0 0,9996 0,002 0,006 

 

 

As linhas espectrais foram selecionadas de acordo com a verificação de 

interferências, maior sensibilidade, melhor calibração, além de escolha pela maior 

relação sinal analítico/sinal de fundo (SBR). As configurações operacionais do 

equipamento foram as mesmas anteriormente descritas no Capítulo 4, Item 4.2.2.1. 

 

5.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.3.1 Caracterização do cimento Portland tipo G 

 

A composição química do cimento Portland tipo G (CPG) foi obtida por 

Fluorescência de Raios X e está descrita na Tabela 14.  

 

Tabela 14 – Composição química e características do CPG 

Componentes Concentração (wt%) 

SiO2 18,32 
Al2O3 3,16 
TiO2 0,18 
P2O5 0,08 
Na2O 0,19 
Fe2O3 5,74 
MgO 1,18 
CaO 66,53 
K2O 0,42 
SO3 3,81 

Cr2O3* 68,90 
Ni* 72 

Densidade (g cm-³) 3,140 

Diâmetro médio da partícula (m) 14,80 

*Concentração em ppm. 
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O CPG é composto principalmente por CaO (66%) e SiO2 (18%). Também 

foram encontrados em menores quantidades Fe, Ni e Cr, que podem ser provenientes 

das escórias utilizadas no processo de produção do cimento (LU et al., 2016; 

STAFFORD et al., 2015). Resíduos perigosos como, solo contaminado, metais 

pesados, matéria orgânica, lodo de tratamento de água e resíduos industriais, são 

usados como parte das matérias primas ou ingredientes do cimento de maneira ampla 

e bem-sucedida nos Estados Unidos, Europa, Japão e outros países desenvolvidos 

há várias décadas (VAN DER SLOOT, 2002). 

O CPG estudado apresentou massa específica 3,14 g cm-3. As normas não 

descrevem uma faixa ou uma massa específica padrão do cimento anidro como um 

parâmetro. Quanto a distribuição granulométrica, o diâmetro médio das partículas do 

CPG foi igual a 14,80 µm. 

A partir da análise termogravimétrica do CPG (Figura 11) foi possível observar 

que este material tem boa estabilidade térmica, apresentando uma perda de massa 

total de aproximadamente 2%. 

 

Figura 11 – Curvas TG, DTA e DTG do CPG em atmosfera de N2 
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Fonte: A autora. 

 

As perdas de massa foram identificadas com auxílio da curva DTG sendo 

observadas três regiões de perda. Na faixa de temperatura de 25 a 350 °C tem-se 
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uma perda de massa atribuída à água livre, desidratação do gesso, etringita, silicato 

de cálcio hidratado e aluminatos (DWECK; PINTO; BÜCHLER, 2008). A segunda 

perda, entre 350 e 450 °C, é atribuída à desidroxilação do hidróxido de cálcio 

(Ca(OH)2), e a última, entre 450 e 650 °C, ocorre devido à decomposição do carbonato 

de cálcio (CaCO3) (TAYLOR, 1997). Pequenas quantidades de hidróxido de cálcio e 

de carbonato de cálcio podem aparecer no cimento devido à ocorrência de alguns 

processos de hidratação e carbonatação, respectivamente, durante a moagem ou 

armazenamento (TAYLOR, 1997). Cada um dos eventos observados através da TG 

e DTG correspondem a eventos de natureza endotérmica, confirmados na curva DTA. 

No difratograma do CPG, mostrado na Figura 12, foi observada a 

predominância dos picos correspondentes a duas principais fases que compõem o 

cimento Portland: alita (3CaO.SiO2) (PDF # 01-085-1378) e belita (2CaO.SiO2) (PDF 

# 01-086-0398 e PDF # 01-086-0399). 

 

Figura 12 – Difratogramas da amostra de CPG 
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Fonte: A autora. 

 

As fases encontradas estão consistentes com os dados fornecidos na literatura 

(TAYLOR, 1997) e com os resultados de análise de FRX. Além dessas fases, foi 

identificada a presença de basanita (CaSO4.0,5H2O) (PDF # 01-081-1848), 

brownmilerita (Ca2FeAlO5) (PDF # 01-071-0667), calcita (CaCO3) (PDF # 01-083-
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0577), gipsita (PDF # 01-070-0982), aluminato tricálcico (PDF # 01-070-0859 e PDF 

# 01-070-0839), óxido de cálcio (PDF # 00-043-1001), portlandita (PDF # 00-004-

0733), periclásio (PDF # 00-045-0946), quartzo (PDF # 00-033-1161) e dolomita (PDF 

# 01-075-1761). 

A imagem obtida a partir da análise de MEV do CPG (Figura 13), mostrou que 

o material apresenta partículas irregulares de tamanho micrométrico conforme foi 

observado na análise granulométrica.  

 

Figura 13 – Micrografia da amostra de cimento CPG (1,00 k) 

 

Fonte: A autora. 

 

5.3.2 Resultados dos estudos preliminares da S/E do Ecat 

 

A Tabela 15 mostra as concentrações médias lixiviadas dos elementos 

avaliados nas diferentes pastas e compara os resultados nas duas idades (28 e 91 

dias). As concentrações lixiviadas de Fe, Ni, Sb e V não puderam ser quantificadas, 

pois estavam abaixo do limite de quantificação do método utilizado (0,003; 0,003; 

0,121 e 0,002 mg L-1). Comparando com as concentrações lixiviadas pelo Ecat puro, 

foi possível observar uma diminuição significativa, mostrando a eficiência da 

imobilização destes elementos na matriz cimentícia. Essas concentrações não 

variaram frente ao envelhecimento das pastas e também à concentração de Ecat 

utilizada. 
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Tabela 15 – Concentrações médias quantificadas no estudo de lixiviação das pastas 
com diferentes concentrações de Ecat e diferentes idades 

Amostra 
Concentração dos elementos (mg L-1) 

Fe Ni Sb V 

 28 DIAS 

REFG <0,003 <0,003 ND ND 

G15E <0,003 <0,003 <0,121 <0,006 

G20E <0,003 <0,003 <0,121 <0,006 

G30E <0,003 <0,003 <0,121 <0,006 

 91 DIAS 

REFG <0,003 <0,003 ND ND 

G15E <0,003 <0,003 <0,121 <0,006 

G20E <0,003 <0,003 <0,121 <0,006 
G30E <0,003 <0,003 <0,121 <0,006 

ND: não detectado. 

 

Vários outros estudos mostram que metais pesados podem ser fixados em uma 

estrutura cristalizada como fases hidratadas de metal, hidróxidos metálicos e 

compostos de cálcio-metal, ou ser imobilizada por aprisionamento físico na fase de 

silicato de cálcio hidratado (C-S-H) do cimento (CHAABANE; MOUSSACEB; AÏT‐

MOKHTAR, 2017; GIERGICZNY; KRÓL, 2008). 

Napia e colaboradores (2012) investigaram a solidificação de lodo de 

tratamento de águas residuais usando cimento Portland comum contendo zeólito 

sintetizado e zeólito natural como ligante. Os resultados mostraram que quando a 

idade da amostra aumentou (7, 28 e 91 dias) ocorreu a redução das concentrações 

lixiviadas. Por exemplo, as concentrações de Ni no lixiviado de pastas com zeólito 

natural e nas pastas com zeólito sintetizado, aos 28 dias foram 12,61 e 24,60 mg L-1, 

respectivamente. Enquanto que as pastas sem adição de zeólito lixiviaram, aos 28 

dias, 50,65 mg L-1. Comparando as mesmas idades, as amostras contendo zeólito 

também lixiviaram concentrações menores de Ni quando comparadas a pasta 

referência. 

Diversos autores realizaram estudo de viabilidade de reaproveitamento do Ecat 

e seus resultados indicam que o aditivo pode substituir até 15-20% de cimento ou 10% 

de agregado fino, sem sacrificar a qualidade das argamassas (PAYÁ; MONZÓ; 

BORRACHERO, 2001; SILVA et al., 2014; SOUZA, 2019; SU et al., 2000; YEN et al., 

2018). 
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Chen, Tseng e Hsu (2004) avaliaram a atividade de dois catalisadores de FCC 

gastos (Ecat e Epcat) e verificaram que ambos os catalisadores apresentaram boa 

atividade pozolânica. Além disso, segundo os autores, em comparação com a 

argamassa de referência curada entre 3 e 28 dias, as misturas com 5 a 15% de 

substituição de cimento por Epcat aumentaram a resistência à compressão em 10 a 

36%. 

Al-Jabri et al. (2013) estudaram o efeito do uso de Ecat na substituição dos 

principais constituintes da argamassa. Areia e cimento foram parcialmente 

substituídos por diferentes porcentagens de Ecat com cinco níveis de substituição, 

variando de 5% a 25% em massa de areia e de 2% a 10% por massa de cimento. A 

substituição atingiu até 20% de areia sem afetar a resistência à compressão das 

argamassas. Os catalisadores gastos utilizados mostraram efeito insignificante na 

resistência das argamassas de cimento quando usadas como substituto parcial do 

cimento e os testes de lixiviação mostraram que as misturas preparadas com o Ecat 

continham traços de metais pesados que estavam muito abaixo dos limites 

internacionais. 

O estudo da concentração de Ecat presente nas pastas foi realizado de maneira 

exploratória visando a investigação da eficiência de aplicação da técnica de 

Solidificação/Estabilização. E foi possível avaliar também a imobilização dos 

elementos contaminantes na matriz cimentícia, em diferentes idades das pastas. O 

CPG, empregado neste estudo, possui características equivalentes ao cimento 

Portland Especial (CPE), ambos são utilizados na cimentação de poços petrolíferos e 

são especificados pela ABNT NBR 9831:2020. Segundo esta norma, a única adição 

permitida durante a moagem do clínquer para a produção dessas duas classes de 

cimento é a de sulfato de cálcio (ABNT, 2020). Dessa maneira, para a continuidade 

dos estudos foi empregado o CPE, por conta da sua maior disponibilidade na região 

Nordeste do país, para onde a sua produção é direcionada (POTY..., 2017). 

Baseado nos resultados obtidos neste estudo e de acordo com o observado 

por diversos autores, a concentração de Ecat escolhida para a continuidade do 

trabalho foi a de 15%. Tendo em vista que essa concentração não altera 

significativamente as propriedades gerais da pasta, e em alguns casos, encontrados 

na literatura, melhorou a resistência a compressão (CHEN; TSENG; HSU; 2004; 

COSTA; MARQUES, 2012; COSTA, RIBEIRO; BRITO, 2014; PAYÁ; MONZO; 
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BORRACHERO, 2001; SU et al., 2000; ZORNOZA et al., 2009; WU, J; WU, W; HSU, 

2003). 

Os resultados obtidos nesse estudo também mostraram que as concentrações 

lixiviadas não mudaram com o aumento da idade das pastas. Dessa forma, a idade 

de 91 dias foi selecionada para assegurar a estabilização da hidratação das partículas 

do cimento nas pastas produzidas (MEHTA; MONTEIRO, 2014). 

 

5.4 CONCLUSÃO 

 

Com base nos resultados obtidos e nas discussões relatadas na literatura, 

referentes ao mecanismo de imobilização dos metais na matriz cimentícia, foi possível 

definir que o aumento da concentração até 30% de Ecat nas pastas não alterou as 

concentrações lixiviadas dos elementos estudados. As concentrações lixiviadas de Ni, 

Sb e V estavam abaixo do limite de quantificação do método utilizado (0,003; 0,121 e 

0,002 mg L-1, respectivamente). 

Comparando com as concentrações lixiviadas pelo Ecat puro, obtidas no 

estudo anterior, descrito no capítulo 4, foi possível observar eficiência da imobilização 

de Fe, Ni, Sb e V na matriz cimentícia. As concentrações lixiviadas não variaram com 

o envelhecimento das pastas e também com a concentração de Ecat utilizada. 

Dessa forma, os resultados indicam que a imobilização dos elementos 

investigados foi eficiente, a concentração de 15% de Ecat e a idade de 91 dias foram 

selecionados para dar continuidade na avaliação do processo de S/E de Fe, Ni, Sb e 

V presentes no Ecat em pasta de cimento. 
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CAPÍTULO 6 – SOLIDIFICAÇÃO/ESTABILIZAÇÃO DE Fe, Ni, Sb E V EM 

PASTAS DE CIMENTO 

 

6.1 INTRODUÇÃO 

 

A maior parte da gasolina mundial é atualmente produzida usando o processo 

de Fluid Catalytic Cracking (FCC). Em mais de 400 unidades são convertidos gasóleo 

pesado (HGO), gasóleo de vácuo (VGO) e matérias primas residuais em produtos 

úteis (CHIRANJEEVI et al., 2016; VOGT; WECKHUYSEN, 2015). Um problema 

comum em unidades de FCC é a desativação do catalisador por deposição de metais 

pesados, como Ni, V e Fe (BAYRAKTAR; KLUGER, 2003). Para compensar a redução 

da conversão e da seletividade, parte do inventário do catalisador de equilíbrio 

circulante é substituído por catalisador fresco e disposto como catalisador gasto (Ecat) 

(VOGT; WECKHUYSEN, 2015). Consequentemente, considerando a curta vida útil do 

catalisador, grandes quantidades de Ecat são geradas em todo o mundo, mas é difícil 

quantificar a quantidade exata produzida a cada ano (FERELLA et al., 2019). 

Junto com o aumento esperado de 5% ao ano no consumo de catalisador, as 

preocupações comerciais e ambientais sobre o manuseio e a segurança do descarte 

aumentaram nas últimas décadas. Reciclagem, regeneração, recuperação de terras 

raras e reutilização do Ecat estão entre as alternativas mais investigadas para reduzir 

a contaminação ambiental e a produção de resíduos perigosos (CHO; JUNG; WOO, 

2001; INNOCENZI et al., 2015; LE-PHUC et al., 2018; SILVA et al., 2016; WANG et 

al., 2017b; ZHANG et al., 2009; ZHAO et al., 2017). 

O uso direto do Ecat como substituto parcial do cimento é aparentemente a 

estratégia mais conhecida para consumir grandes quantidades deste resíduo, seja 

como substituição parcial de areia ou como material pozolânico. A influência da 

substituição do cimento por Ecat foi investigada anteriormente por vários autores 

(CHEN; TSENG; HSU, 2004; PACEWSKA et al., 2011; PAYÁ et al., 2009; SILVA et 

al., 2014; WU et al., 2003; ZORNOZA et al., 2009). As pastas contendo 10-20% de 

Ecat apresentaram boa atividade pozolânica e maior durabilidade nos ensaios com 

água do mar, solução de sulfato e carbonatação em CO2 supercrítico. Além disso, a 

solidificação/estabilização (S/E) à base de cimento é uma tecnologia bem 

estabelecida e difundida para o tratamento de metais pesados antes de sua 

disposição em aterros (SHI; SPENCE, 2004; VOGLAR; LEŠTAN, 2011). 
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A técnica de S/E implica na conversão de um contaminante em espécies menos 

móveis e menos tóxicas (estabilização) e a produção de um produto sólido de 

propriedades físicas melhoradas (solidificação) (ZHANG et al., 2014). O cimento 

Portland é frequentemente utilizado em processos de S/E devido à sua capacidade 

de encapsular as partículas de resíduos com um revestimento impermeável e de fixar 

quimicamente contaminantes tóxicos por solidificação, reduzindo sua toxicidade 

(KOGBARA; AL-TABBAA; STEGEMANN, 2012). 

Assim, o risco de contaminação ambiental por metais pesados de materiais 

cimentícios contendo o Ecat pode ser uma preocupação, se a imobilização pela 

técnica de solidificação/estabilização (S/E) não for eficaz o suficiente para produzir um 

material que esteja em conformidade com os regulamentos ambientais. Além disso, 

os teores de elementos tóxicos no Ecat, como Fe, Ni, Sb e V, podem variar 

dependendo das condições do processo de cada refinaria. 

O ferro é um elemento essencial a vida, mas é tóxico para as células, quando 

em quantidades excessivas, e é um indutor de estresse oxidativo conhecido que pode 

causar graves danos ambientais (EGOROVA; ANANIKOV, 2017; GARRABRANTS; 

SANCHEZ; KOSSON, 2004; GURZAU, E.; NEAGU; GURZAU, A., 2003; LIU et al., 

2019a). Os efeitos tóxicos do V e do Ni são semelhantes, mas a toxicidade do V está 

relacionada aos seus maiores estados de oxidação, uma vez que o V(V) é o mais 

solúvel, estável e predominante no ambiente aquático (KAMIKA; MOMBA, 2014). O 

Ni(II) é a forma predominante de níquel em fontes aquáticas, mas a existência de 

outros compostos de níquel depende do pH e dos parceiros de ligação orgânicos ou 

inorgânicos (DENKHAUS; SALNIKOW, 2002). A poluição por Sb está se tornando um 

problema global e este vem sendo caracterizado como poluente prioritário pelos 

Estados Unidos e pela União Europeia (WANG et al., 2018). 

A mobilização de metais para o meio aquático é um problema crescente, 

principalmente quando o concreto produzido com cimentos contendo resíduos ou 

rejeitos é utilizado para a construção de instalações próximas ou em ambientes 

aquáticos. Assim, a S/E de Fe, Ni, V e Sb em pastas de cimento contendo Ecat são 

aqui relatados, para avaliar o risco de contaminação da água doce e da água do mar. 
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6.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

Neste estudo foi utilizado o cimento Portland tipo Especial (CPE), fornecido pela 

Poty®. Esse tipo de cimento, composto basicamente por clínquer e gesso, é 

comumente utilizado na região nordeste do Brasil em cimentação de poços de 

petróleo e atende às especificações da ABNT NBR 9831 (ABNT, 2020). As 

características deste cimento são semelhantes às do cimento Portland tipo G. 

O Ecat estudado foi o mesmo utilizado nos estudos anteriores, descritos nos 

Capítulos 4 e 5. Dessa forma, já foi caracterizado e os resultados estão descritos no 

Capítulo 4. Foi utilizado também um aditivo antiespumante FP-12LB, comumente 

empregado para melhorar a trabalhabilidade de pastas de cimento e evitar a formação 

de bolhas tanto na preparação como no seu posterior bombeio na cimentação de 

poços de petróleo. 

 

6.2.1 Caracterização do cimento Portland Especial 

 

Após recebido, o cimento foi armazenado em embalagens plásticas, 

hermeticamente fechadas para evitar o contato e a contaminação de agentes 

atmosféricos. Foi caracterizado a fim de investigar sua composição elementar e 

propriedades físicas e químicas. 

Foram realizadas: análises térmicas TG/DTG e DTA em um aparelho DTG 60H 

(Shimadzu) TG/DTA simultâneo, utilizando ~15 mg de cimento e atmosfera de 

nitrogênio (50 mL min-1), até 1.000 °C; difratrometria de raios X (DRX), usando um 

difratômetro de pó de raios X (Bruker-D8) com radiação monocromática de Cu-Kα (λ 

= 1,5408 Å) e tensão de 40 kV, corrente de 40 mA, varredura com 2θ = (5 a 60°) e a 

uma velocidade de varredura de 0,5 °min-1. A identificação das fases foi realizada com 

auxílio do software X’Pert HighScoreTM com os dados de referência da base de dados 

ICSD (Inorganic Crystal Structure Database); microscopia eletrônica de varredura 

(MEV) usando um Microscópio Eletrônico de Varredura S-3400N (Hitachi); 

espectroscopia de fluorescência de raios X (FRX) em um espectrômetro FRX S8 - 

Tiger (Bruker), de acordo com o método quantitativo padrão ASTM D7085-04 (2018); 

análise granulométrica e massa específica por picnometria a gás hélio, em um 

picnômetro Micromeritics AccuPyc II 1340. 
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6.2.2 Preparação das pastas 

 

As pastas de cimento contendo 15% de Ecat (15Ecat) e uma pasta de 

referência (REF) foram preparadas de acordo com as orientações da American 

Petroleum Institute (API), na cláusula 5 da API RP 10B-2 (API, 2013), seguindo a 

metodologia empregada nos estudos preliminares no Capítulo 5. A Tabela 16 

apresenta a formulação de mistura das pastas de cimento, usando 0,03% de aditivo 

antiespumante. Duas amostras semelhantes foram preparadas sem aditivo, 15Ecat-

SA e REF-SA, para avaliar o efeito deste produto nas características de lixiviação das 

pastas de cimento. 

 

Tabela 16 – Formulação da mistura de 600 mL de pasta de cimento CPE 

Amostra 

Materiais 

Cimento Água Ecat Aditivo 

Massa 
(g) 

Volume 
(mL) 

Massa 
(g) 

Volume 
(mL) 

Massa 
(g) 

Volume 
(mL) 

Massa 
(g) 

Volume 
(mL) 

REF 761,0 238,1 358,9 359,7 - - 1,78 1,8 

15Ecat 667,3 208,8 352,4 353,2 100,1 36,2 1,78 1,8 

REF-SA 761,0 238,1 358,9 359,7 - - - - 

15Ecat-
SA 

667,3 208,8 352,4 353,2 100,1 36,2 - - 

 

As pastas foram caracterizadas e sua composição química foi determinada por 

espectroscopia de fluorescência de raios X (FRX) em espectrômetro FRX S8 - Tiger 

(Bruker), de acordo com o método quantitativo padrão ASTM D7085-04 (2018). A 

composição mineralógica foi determinada usando um difratômetro de pó de raios-X 

Bruker-D8 com CuKα (40 kV, 40 mA), com varredura 2θ = (5 a 60°) e a uma velocidade 

de 0,5° min-1. O refinamento Rietveld dos dados de DRX foi realizado usando o 

software GSAS II e os arquivos foram obtidos dos bancos de dados Inorganic Crystal 

Structure Database (ICSD) e Crystallography Open Database (COD). O grau de 

cristalinidade foi utilizado para corrigir a quantificação das fases, determinando a fase 

amorfa e a fase cristalina não identificada (ACn) nas amostras, conforme descrito por 

Mittemeijer e Scardi (2013). Imagens de MEV foram obtidas usando um Microscópio 

Eletrônico de Varredura S-3400N (Hitachi). 
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6.2.3 Lixiviação de Fe, Ni, Sb e V das pastas contendo Ecat 

 

As pastas foram avaliadas nos ensaios de lixiviação após 91 dias de idade. Os 

experimentos de lixiviação foram realizados de acordo com o TCLP 1311 - Toxicity 

Characteristic Leaching Procedure (USEPA, 1992). Resumidamente, 10 g das 

amostras em pó (apresentando 45,4% das partículas retidas em uma peneira de 60 

mesh – 0,250 mm) foram colocadas em contato com 200 mL da solução extratora de 

ácido acético glacial (pH 2,9) em frascos Erlenmeyer de 250 mL. O pH das 

suspensões das pastas de cimento atingiu rapidamente o pH 12-13. Nenhum ajuste 

de pH foi feito antes dos testes de lixiviação. As misturas foram agitadas 

mecanicamente em um shaker (Marconi, MA 420), com rotação de 230±2 rpm e 

temperatura de 25±2 °C, por 22±2h. Os experimentos foram realizados em triplicata. 

Após o período de agitação, os lixiviados foram obtidos por filtração simples. 

As concentrações lixiviadas de Ni, V, Fe e Sb foram medidas usando um 

espectrômetro de emissão óptica de plasma indutivamente acoplado (ICP OES) (Série 

9800, Shimadzu), nas condições anteriormente otimizadas. 

A influência do tempo de lixiviação na S/E nas pastas de cimento foi investigada 

utilizando a solução de lixiviação TCLP 1311, seguindo os mesmos parâmetros do 

ensaio padrão, porém por um período de 28 dias. E o efeito do ambiente de lixiviação 

sobre a concentração de lixiviação de Fe, Ni, Sb e V também foi estudado. Foram 

utilizadas água doce, AD, (pH = 6,55) e água do mar natural, AM, (pH = 8,86). As 

amostras de água foram as mesmas utilizadas no estudo anterior que avaliou a 

lixiviação do Ecat puro (Capítulo 4). 

Os métodos propostos para a análise espectrométrica utilizada (ICP OES) 

foram validados segundo normas estabelecidas pela IUPAC (THOMPSON; ELLISON; 

WOOD, 2002) e a metodologia aplicada está descrita no Apêndice A. 

 

6.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

6.3.1 Caracterização do cimento Portland Especial 

 

A composição química do CPE está descrita na Tabela 17. O CPE é composto 

principalmente por CaO (65%) e SiO2 (18%). Também foram encontrados em menores 
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quantidades Fe2O3 (4%), Ni (80 ppm) e Cr2O3 (71 ppm), que podem ser provenientes 

das escórias utilizadas no processo de produção do cimento, o que também foi 

observado no cimento G, no Capítulo 5. 

 

Tabela 17 – Composição química do cimento CPE 

Componentes Concentração (wt%) 

SiO2 18,50 
Al2O3 3,55 
TiO2 0,28 
P2O5 0,14 
Na2O 0,24 
Fe2O3 4,01 
MgO 2,86 
CaO 64,97 
K2O 0,88 
SO3 4,20 

Cr2O3* 70,63 
Ni* 80 

Densidade (g cm-3) 3,195 

Diâmetro médio da partícula (m) 26,18 
*Concentração em ppm. 

 

Os cimentos apresentaram massa específica muito semelhantes, 3,195 g cm-3 

para o CPE e 3,140 g cm-3 para o CPG (Capítulo 5). Porém apresentaram distribuições 

granulométricas diferentes. O CPE possui cerca de 90% de suas partículas com 

diâmetro inferior a 67,45 µm, enquanto o CPG com diâmetro inferior a 42,07 µm. E o 

diâmetro médio do CPE é 26,18 µm enquanto o diâmetro médio das partículas do 

CPG foi de 14,80 µm. 

O resultado da análise termogravimétrica do CPE (Figura 14) mostrou que o 

material tem boa estabilidade térmica, apresentando uma perda de massa total de 

aproximadamente 2%. As perdas de massa foram identificadas com auxílio da curva 

DTG sendo observadas três regiões de perda de massa. Na região de 25 a 350 °C 

tem-se perda de água livre e desidratação de gesso, etringita, silicato de cálcio 

hidratado e aluminatos; Entre 350 e 450 °C, há perda atribuída à desidroxilação do 

hidróxido de cálcio (Ca(OH)2) e entre 450 e 650 °C, ocorre perda devido à 

decomposição do carbonato de cálcio (CaCO3) (DWECK; PINTO; BÜCHLER, 2008; 

TAYLOR, 1997). Cada um dos eventos observados através da TG e DTG 

correspondem a eventos de natureza endotérmica, confirmados na curva DTA. Esse 

resultado está em sintonia com o observado para o CPG (Capítulo 5). 



86 
 

Figura 14 – Curvas TG, DTA e DTG do CPE em atmosfera de N2 

98

99

100

-0,002

-0,001

0,000

200 400 600 800 1000

-3

-2

-1

0

 

 

P
e

rd
a

 d
e

 m
a

s
s

a
 (

%
)

D
T

G
 (

m
g

 m
in

-1
)

 
 

D
T

A
 (

u
V

)

Temperatura (°C)

Endo

 
                                        Fonte: A autora. 

 

A análise morfológica do CPE foi realizada por MEV e as micrografias (Figuras 

15a e b) mostraram que o CPE apresenta partículas irregulares de tamanho 

micrométrico conforme foi observado na análise granulométrica. 

 

Figura 15 – Micrografias da amostra de cimento CPE. (a) (1,00 k), (b) (2,00 k) 

 

 

(a) (b) 
Fonte: A autora. 

 

A Figura 16 mostra o difratograma do cimento e as fases identificadas a partir 

do uso do software X’Pert HighScoreTM. No difratograma do CPE anidro foi observada 

a predominância dos picos correspondentes a fases que compõem o cimento 
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Portland: alita (3CaO.SiO2) (PDF# 01-085-1378) e belita (2CaO.SiO2) (PDF# 01-086-

0398 e PDF# 01-086-0399). 

 

Figura 16 – Difratograma da amostra de cimento CPE 
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Fonte: A autora. 

 

Outras fases também foram identificadas: Basanita (CaSO4.0,5H2O) (PDF # 01-

081-1848), brownmilerita (Ca2FeAlO5) (PDF # 01-071-0667), calcita (CaCO3) (PDF # 

01-083-0577), gipsita (PDF # 01-070-0982), aluminato tricálcico (3CaO.Al₂O₃) (PDF # 

01-070-0859 e PDF # 01-070-0839), óxido de cálcio (CaO) (PDF # 00-043-1001), 

portlandita (Ca(OH)2) (PDF # 00-004-0733), periclásio (MgO) (PDF # 00-045-0946), 

quartzo (SiO2) (PDF # 00-033-1161) e dolomita (CaMg(CO3)2) (PDF # 01-075-1761). 

 

6.3.2 Resultados dos ensaios de lixiviação de Fe, Ni, Sb e V das pastas 

contendo Ecat 

 

As concentrações lixiviadas de V, Fe, Ni e Sb das pastas cimentícias contendo 

Ecat não puderam ser quantificadas por ICP-OES, por estarem abaixo do limite de 

quantificação do método analítico utilizado. As concentrações lixiviadas de Fe, Ni, Sb 

e V ficaram abaixo de 0,003; 0,003; 0,100 e 0,006 mg L-1, respectivamente. Em vez 

disso, a eficiência da S/E dos elementos tóxicos pelo cimento foi avaliada como a 
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Taxa de Retenção (Ri%) do elemento "i" na pasta após a lixiviação, após análise por 

Fluorescência de raios-X, e a partir da Equação 12: 

 

𝑇𝑎𝑥𝑎 𝑑𝑒 𝑅𝑒𝑡𝑒𝑛çã𝑜 (𝑅%) =  
𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎çã𝑜 𝑓𝑖𝑛𝑎𝑙 𝑑𝑜 𝑒𝑙𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜

𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎çã𝑜 𝑖𝑛𝑖𝑐𝑖𝑎𝑙 𝑑𝑜 𝑒𝑙𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜
 ×  100             (12) 

 

Os resultados da Tabela 18 indicam que o uso do aditivo antiespumante não 

desempenha nenhum papel significativo nas características de lixiviação (<5%). 

Dessa forma, os próximos experimentos foram realizados utilizando as amostras 

preparadas com aditivo, ou seja, as amostras REF e 15Ecat. 

 

Tabela 18 – Taxa de retenção (R%) de Fe, Ni, Sb e V nas pastas de cimento contendo 
15% de Ecat após procedimento de TCLP 1311 

Amostra Fe (%) Ni (%) Sb (%) V (%) 

REF 91,8 91,0 ND ND 

15Ecat 94,3 90,8 73,6 95,5 

REF-SA 91,7 89,0 ND ND 

15Ecat-SA 96,0 94,2 79,3 92,5 

ND: não detectado. 

 

Vários estudos têm mostrado que metais pesados podem ser fixados em 

estruturas cristalizadas como fases hidratadas de metal, hidróxidos de metal e 

compostos de metal de cálcio, ou ser imobilizados por aprisionamento físico na fase 

de cimento, silicato de cálcio hidratado (C-S-H) (CHAABANE; MOUSSACEB; AÏT‐

MOKHTAR, 2017; GIERGICZNY; KRÓL, 2008). Os resultados aqui apresentados 

mostram que, em média, a porcentagem de retenção de Fe e Ni correspondeu a 94% 

e 91%, respectivamente, enquanto as quantidades retidas de V e Sb atingiram 96% e 

74%. Esses valores indicam que a maior parte dos elementos tóxicos ficou retida na 

pasta de cimento. 

A Figura 17 mostra a taxa de retenção (R%) dos elementos investigados da 

amostra 15Ecat, após lixiviação por 1 e 28 dias, nas condições da TCLP. Os 

resultados indicam que Fe, Ni e V foram solidificados/estabilizados após lixiviação de 

1 dia. Ao contrário, a quantidade de Sb retida na pasta de cimento aumentou após 28 

dias de lixiviação, sugerindo que algum mecanismo de estabilização de longo prazo 

poderia ter ocorrido por interações de espécies de Sb lixiviadas, principalmente como 
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o ânion antimoniato pentavalente ([Sb(OH)6]-) com as fases hidratadas do cimento 

CPE. Esta suposição foi corroborada com a discussão anterior do efeito do pH na 

lixiviação de Sb do Ecat (Figura 9 no capítulo 4). 

 

Figura 17 – Taxa de retenção (R%) de Fe, Ni, Sb e V da pasta 15Ecat depois de 1 e 
28 dias de lixiviação 
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Fonte: A autora. 

 

Em um estudo detalhado sobre os mecanismos de lixiviação de ânions 

antimoniato em pastas de cimento Portland hidratadas, Cornelis et al. (2012) relataram 

que em pastas hidratadas contendo baixa concentração total de Sb (<300 ppm), a 

lixiviação é controlada por uma combinação de formação de solução sólida com 

muitos minerais, como portlandita (Ca(OH)2), etringita (Ca6Al2(SO4)3(OH)12.26H2O), 

minerais de aluminato de cálcio hidratado (AFm) e adsorção em silicato de cálcio 

hidratado (C-S-H). Consequentemente, altos valores de pH e altas concentrações de 

cálcio são necessárias para permitir uma efetiva S/E. Por outro lado, a lixiviação do 

Sb é aumentada pela carbonatação, reação que reduz a disponibilidade de cálcio e 

que afeta diretamente as propriedades das pastas de cimento hidratadas (ENGELSEN 

et al., 2009). 

A lixiviação de metais em materiais residuais está intimamente relacionada ao 

ambiente de lixiviação (LU et al., 2016), de modo que a taxa de retenção (R%) de 

metais em diferentes soluções de lixiviação é uma indicação alternativa da eficácia da 

solidificação/estabilização (S/E) dos elementos tóxicos do Ecat nas pastas de cimento. 
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Assim, R% dos elementos investigados nas pastas de cimento são apresentados nas 

Figuras 18a e b após a lixiviação em água do mar e água doce, e são comparados 

com o método TCLP. 

 

Figura 18 – Taxa de retenção (R%) de Fe, Ni, Sb e V nas amostras: REF (a) e 15Ecat 
(b) em água doce (AD) e em água do mar (AM), em comparação com o experimento 
TCLP 1311 
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A taxa de retenção dos elementos investigados foi maior em água doce do que 

em água do mar ou em condições de TCLP, seja para a pasta de referência (REF) ou 
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para a pasta contendo 15% de Ecat (15Ecat), podendo estar relacionada ao pH do 

ambiente de lixiviação. Em ambientes ácidos e levemente ácidos, os óxidos básicos 

do cimento, como CaO, Al2O3 e Fe2O3, reagem rapidamente, neutralizando a solução 

e elevando o pH. 

Du et al. (2014) relataram que o efeito do pH na faixa de 4-7 é menor, de modo 

que a característica básica do cimento impedia a lixiviação dos metais da pasta de 

cimento, mas a lixiviação é significativamente aumentada em pH = 2,0. Assim, a 

lixiviação de um metal em uma pasta de cimento pode estar relacionada ao pH do 

ambiente de lixiviação, mas também depende da estabilidade dos produtos formados 

com as fases de hidratação do cimento.  

As interações pronunciadas das espécies [Sb(OH)6]- com fases de aluminato 

de cálcio hidratado formam soluções sólidas, como o chamado antimonato-AFm 

(Ca4Al2[Sb(OH)6]2(OH)12.3H2O) (CORNELIS et al., 2012). Vanádio, como [VO4]3-, 

pode substituir ânions de sulfato em etringita ou pode ser adsorvido por fases de 

silicato de cálcio hidratado (C-S-H) como uma variedade de oxiânions em pH alcalino 

(ĐUROKOVIĆ; MATKOVIC-CALOGOVIC; JANOTKA, 2019; VOLLPRACHT; 

BRAMESHUBER, 2016). O níquel está presente principalmente como hidróxidos em 

ambiente fortemente alcalino, e eles se tornam imobilizados ou misturados com as 

fases silicato de cálcio hidratado (DAI et al., 2018; LU et al., 2016; ROY; 

STEGEMANN, 2017). 

Dentre os elementos investigados, apenas Fe e Ni foram observados na 

amostra de referência (REF), uma vez que o cimento CPE não continha V e Sb. Os 

resultados de R% também indicam que a S/E foi menos eficaz na água do mar devido 

ao ataque das pastas de cimento por sais como NaCl, MgCl2, MgSO4, CaCl2 e KCl, 

geralmente presentes na água do mar. Esses dados são importante para a construção 

de instalações no mar, como pontes e poços de petróleo. 

Para investigar como a lixiviação em diferentes ambientes afetou a estrutura e 

composição mineralógica das pastas de cimento, os padrões de DRX das amostras 

antes e depois da lixiviação são apresentados nas Figuras 19a e b e as fases 

mineralógicas observadas são detalhadas na Tabela 19. 
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Figura 19 – Difratogramas de pastas de cimento CPE antes e depois da lixiviação em 

água doce (AD) e em água do mar (AM), em comparação com o experimento TCLP 

1311. (a) REF (b) 15Ecat 
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Fonte: A autora. 

 

Os resultados da Figura 19 e da Tabela 19 indicam que as pastas são 

compostas principalmente por fases de hidratação do cimento, como hidróxido de 

cálcio (Portlandita) e silicato de cálcio hidratado (Tobermorita – C-S-H), além de fases 

anidras não reagidas, como a belita ou silicato dicálcico (Ca2SiO4) e polimorfos. 

Também é evidente que a composição mineralógica das pastas de cimento mudou 

após a lixiviação em diferentes ambientes. Por exemplo, conforme mostrado na Figura 
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19, a intensidade do pico de Portlandita (Ca(OH)2) diminuiu significativamente após a 

lixiviação em solução ácida (TCLP) e na água do mar, mas diminuiu apenas 

ligeiramente em água doce. A Figura 19 e a Tabela 19 mostram que o principal produto 

da decomposição da Portlandita em pastas imersas em água doce foi a calcita (CČ). 

Por outro lado, a lixiviação com água do mar e solução de TCLP resultou em novas 

fases cristalinas. 

 

Tabela 19 – Fases mineralógicas das pastas REF e 15Ecat dos difratogramas de raios 

X apresentados na Figura 19 

Fase Estrutura #ICSD 

Portlandita Ca(OH)2 15471 

Tobermorita (C-S-H) Ca5Si6H2O18.4H2O 87698 

Etringita Ca6Al2(OH)12(SO4)3.26H2O 
154399 

251756 

Monosulfoaluminato Ca4Al2(OH)12·[SO4].6H2O 165511 

Thaumasita CaCO3.CaSO4.CaSiO3.15H2O 31247 

Monocarbualuminato Ca4Al2(OH)12[CO3].5H2O 59327 

Calcita Ca(CO3) 79673 

Gipsita CaSO4.2H2O 151692 

Periclasio MgO 9863 

Dolomita CaMg(CO3)2 31335 

Alita Ca3(SiO4)O 94742 

Belita α Ca2(SiO4) 81097 

Belita β Ca2(SiO4) 79550 

Brownmillerita Fe2O3Al2O3(CaO)4 9197 

Katoita Ca3Al2(OH)7.6(SiO4)1.1 202316 

Vaterita Ca(CO3) 27827 

Brucita Mg(OH)2 31053 

Halita NaCl * 

Sal de Friedel (CaO)3(Al2O3)(CaCl2)(H2O)10 88617 

*COD:1000041   
 

Para melhor avaliar isso, a quantificação das fases mineralógicas foi realizada 

usando o refinamento Rietveld dos difratogramas. Os resultados apresentados na 

Figura 20 foram corrigidos usando a quantidade de fases amorfas (ACn) 

(MITTEMEIJER; SCARDI, 2003). Os valores de GOF (goodness of fit), o difratograma 

calculado, o resíduo e o background são apresentados no Apêndice B. χ² é a soma 

dos desvios quadrados entre os valores observados e calculados em cada ponto do 

difratograma e, segundo Abu et al. (2004), o refinamento é aceitável se 1,0 < χ² < 2,0, 

conforme foi observado neste estudo. 
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Figura 20 – Composição mineralógica das pastas de cimento antes e depois da lixiviação: (a) 
na solução TCLP, (b) em água doce e (c) na água do mar. Portlandita (CH), silicato de cálcio 
hidratado (C-S-H), calcita (CĊ(c)), gipsita (CŜ), etringita (Aft), taumasita (Tha), 
monocarboaluminato (Mca), brucita (MH), halita (NaCl), sal de Friedel (FS) e vaterita (CĊ(v)) 
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A erosão das pastas de cimento foi muito menos significativa em água doce 

(AD) do que em solução ácida (solução TCLP) ou em água do mar (AM), corroborando 

com os resultados de R%. Entretanto, o aumento da quantidade de gipsita, taumasita, 

etringita e calcita indicou a degradação das pastas de cimento após a lixiviação em 

água doce. O aumento inesperado dos conteúdos de Portlandita e C-S-H em 15Ecat 

após a lixiviação em AM foi interpretado como uma hidratação tardia da amostra 

contendo Ecat, após a moagem da pasta (SHAH et al., 2018). Além disso, o conteúdo 

aumentado de calcita em 15Ecat foi atribuído à carbonatação das fases 

aluminossilicato de cálcio hidratado e silicato de cálcio hidratado (C-S-H) não 

cristalinas formadas a partir de Ecat. 

O efeito da solução de lixiviação de TCLP na microestrutura foi semelhante 

para ambas as pastas, REF e 15Ecat, mas o teor de tobermorita aumentou em 15Ecat, 

conforme observado após a lixiviação em água doce. A principal característica das 

amostras após a lixiviação de TCLP foi a presença de vaterita (V) um polimorfo de 

carbonato de cálcio menos estável, geralmente formado a partir do silicato de cálcio 

hidratado (C-S-H) com menores razões Ca/Si e dos íons acetato (CH3COO-) da 

solução de lixiviação TCLP. 

Um consumo mais significativo das fases hidratadas do cimento, como 

Portlandita (Ca(OH)2) e silicato de cálcio hidratado (C-S-H), foi observado nas 

amostras lixiviadas em água do mar, além da presença das novas fases, halita e sal 

de Friedel. Uma variedade de íons de água do mar potencialmente agressivos, como 

os íons [SO4]2-, Cl-, Mg2+ e [CO3]2-, competem entre si para reagir com produtos de 

hidratação do cimento, como o hidróxido de cálcio, formando fases como etringita, 

calcita, gipsita e brucita (DE WEERDT; LOTHENBACH; GEIKER, 2019). Além disso, 

as reações de carbonatação foram potencializadas devido ao CO2 absorvido na água 

do mar, aumentando os teores de calcita e monocarboaluminato na pasta lixiviada. 

A Brucita foi observada, tanto para a amostra REF ou amostra 15Ecat, e um 

aumento do teor de Mg foi confirmado por FRX nas amostras expostas na água do 

mar (Tabela 20). Os íons de cloreto podem ser incorporados em hidratos de 

cloroaluminato de cálcio, como o sal de Friedel (3CaO.Al2O3.CaCl2.10H2O) ou sais de 

Kuzel ([Ca2Al(OH)6].[Cl0.50(SO4)0,25.2.5H2O]) (DE WEERDT; JUSTNES; GEIKER, 

2014). Em amostras lixiviadas em água do mar, as fases de halita (NaCl) e sal de 

Friedel foram observadas, mas nenhum sal de Kuzel foi observado. 
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Tabela 20 – Quantificação dos macroelementos nas pastas REF e 15Ecat antes e 
depois da lixiviação em diferentes ambientes 

Componente 
(%) 

REF  15Ecat 

Antes TCLP  AD AM Antes TCLP AD AM 

Al2O3 3,19 3,77 3,41 2,45 6,01 6,33 6,03 4,53 

CaO 66,2 61,39 65,77 49,51 61,08 58,31 60,48 47,2 

Fe2O3 4,01 3,58 3,99 3,38 3,73 3,65 3,72 3,20 

MgO 2,29 2,97 2,55 13,3 2,37 2,49 2,53 12,59 

SiO2 19,41 23,26 20,24 15,36 21,72 23,83 22,39 17,13 

SO3 3,04 3,43 3,15 4,41 3,01 3,12 3,00 4,50 
*(Óxidos) 

 

Por outro lado, alterações na composição mineralógica mais significativas após 

exposição aos diferentes ambientes aquosos foram observadas na pasta 15Ecat, e 

foram relacionadas à presença do Ecat na amostra. Geralmente, as concentrações de 

Portlandita (Ca(OH)2) diminuíram significativamente e as de silicato de cálcio 

hidratado (C-S-H) e calcita aumentaram. A concentração das fases amorfas diminuiu, 

em oposição à tendência observada para as pastas REF, e isso pode ser devido às 

reações tardias das fases do cimento anidro com a sílica contida no Ecat. 

A presença de halita e sal de Friedel também confirmou a erosão química do 

cimento na água do mar, mas a quantidade dessas fases foi muito menor na pasta 

contendo Ecat do que na pasta de referência REF, sugerindo que Ecat forneceu 

alguma resistência aos sais presentes na água do mar (LIU et al., 2012; 

SANTHANAM, 2011). Apesar dos maiores teores das fases calcita, gesso e 

monocarboaluminato, a taumasita não foi observada no 15Ecat após a lixiviação da 

água do mar, e sabe-se que a taumasita tem um efeito mais prejudicial do que a 

etringita, diminuindo a resistência do concreto endurecido ou argamassa 

(COLLEPARDI, 1999). 

A quantidade excessiva de calcita na pasta 15Ecat após a lixiviação em água 

do mar (~18%) foi maior do que a quantidade estequiométrica calculada para a 

conversão total de Portlandita (8,8%). Portanto, a formação adicional de calcita e de 

outras fases, como aluminato de cálcio hidratado, alumino silicato de cálcio hidratado 

e silicato de cálcio hidratado não cristalino, deve ter ocorrido, antes ou durante o 

processo de lixiviação. Esta suposição foi confirmada pela quantificação dos principais 

elementos nas pastas de cimento, antes e depois da lixiviação, conforme mostrado na 

Tabela 20. Apesar do teor de Portlandita muito mais baixo e do teor de calcita muito 
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mais alto em 15Ecat do que em REF após a lixiviação em água do mar, a diminuição 

dos teores de Ca foi em torno de 21% para o 15Ecat e 25% para a REF (Tabela 20). 

Esse fato indica ainda que o hidróxido de cálcio foi mais convertido em outras fases 

do que lixiviado da amostra 15Ecat. 

Assim, a S/E de Fe, Ni, V e Sb na pasta de cimento contendo Ecat foi 

influenciada pelas diferentes propriedades químicas, estabilidade dos produtos 

formados com as fases de hidratação do cimento antes e durante o processo de 

lixiviação e pela erosão da pasta exposta aos ambientes de lixiviação. Os resultados 

sugeriram que o Ecat proporcionou diferentes mudanças mineralógicas e mecanismos 

que contribuíram para limitar a erosão pelos sais da água do mar. Por outro lado, o 

cimento CPE proporcionou mecanismos de S/E eficientes para fixar os elementos 

tóxicos do Ecat, consequentemente limitando os riscos ambientais causados pela 

lixiviação de Fe, Ni, V e Sb do Ecat. 

Foram obtidas imagens, por MEV, da pasta 15Ecat antes e depois da lixiviação 

nos diferentes ambientes, as micrografias são apresentadas na Figura 21. 

 

Figura 21 – Micrografias das amostras antes e após lixiviação em diferentes 
ambientes (a) 15Ecat antes; (b) 15Ecat TCLP 1311; (c) 15Ecat AD; (d) 15Ecat AM 

  
(a) (b) 

  
(c) (d) 

Tobermorita 

NaCl 

Ca(OH)2 Etringita 
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A micrografia da amostra após lixiviação em água doce (Figura 21c) mostra 

alguns cristais que podem ser atribuídos à fase etringita e também de tobermorita. 

Além disso, é possível observar uma semelhança com a amostra antes da lixiviação, 

confirmando um ataque menos agressivo comparado os outros ambientes. Após a 

lixiviação em água do mar, no entanto, grandes hastes cristalinas, que podem ser 

atribuídas a placas de hidróxido de cálcio, foram observadas, além de aglomerados 

brancos que podem ser atribuídos a cristalização de NaCl na pasta (BROWN; 

DOERR, 2000; LU et al., 2016). Após a lixiviação TCLP 1311 foi observado o 

aparecimento de fibras, essa morfologia é característica da fase silicato de cálcio 

hidratado (C-S-H) e etringita (MEHTA; MONTEIRO, 2014; LIU et al., 2018). 

 

6.4 CONCLUSÃO 

 

As concentrações lixiviadas de V, Fe, Ni e Sb da pasta de cimento contendo 

15% de Ecat não puderam ser quantificadas, pois estão abaixo do limite de 

quantificação do método analítico utilizado, mas esses valores estão bem abaixo dos 

limites estabelecidos pelos critérios da TCLP 1311 (USEPA, 1992) e pela resolução 

do CONAMA n° 396 de 2008 (BRASIL, 2008). 

A quantidade retida desses elementos foi de 74, 91, 94 e 95%, para Sb, Ni, V 

e Fe, respectivamente. Além disso, os teores de Fe, Ni e V foram imobilizados na 

pasta de cimento após a lixiviação de 1 dia, enquanto o conteúdo de Sb na pasta de 

cimento aumentou após a lixiviação de 28 dias, sugerindo que algum mecanismo de 

estabilização de longo prazo ocorreu devido às interações de espécies de Sb 

lixiviadas com as fases hidratadas do cimento CPE. 

Os mecanismos de Solidificação/Estabilização (S/E) foram menos eficazes em 

água do mar do que em água doce ou em condições de TCLP. Esse comportamento 

foi atribuído ao ataque à pasta de cimento, por sais como NaCl, MgCl2, CaCl2 e KCl, 

geralmente presentes na água do mar. Apesar disso, as taxas de retenção de Fe, Ni, 

V e Sb variaram entre 73 e 85% após a lixiviação na água do mar. Os resultados 

também indicam que o Ecat proporciona diferentes reações com os produtos de 

hidratação do cimento e com os íons da água do mar, que podem melhorar as 

propriedades da pasta de cimento. 
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Os resultados indicaram que o S/E de Ecat na pasta de cimento foi eficiente o 

suficiente para evitar a lixiviação excessiva dos elementos perigosos de Ecat em 

solução ácida (TCLP), água doce e água do mar natural. Indicando ainda, que essas 

pastas de cimento podem ser utilizadas sem causar danos ao meio aquático. 
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CAPÍTULO 7 – LIXIVIAÇÃO DE METAIS A PARTIR DE PASTAS DE CIMENTO 

 

7.1 INTRODUÇÃO 

 

O consumo de cimento pode ser considerado um indicador do aquecimento da 

economia de um país. O cimento Portland é o principal material de construção e os 

mercados emergentes, especialmente China, Índia e Brasil, representam cerca de 

90% do mercado mundial de cimento. No Brasil, a capacidade instalada calculada já 

ultrapassava os 102 milhões de toneladas por ano, mas em 2019 as vendas de 

cimento alcançaram 54,3 milhões de toneladas, ou seja, uma ociosidade de 47,2%, 

devido à crise econômica (SNIC, 2019). 

Por outro lado, as questões da sustentabilidade se tornam cada vez mais 

definidoras da economia e da sociedade, de modo que a geração e destinação de 

resíduos passaram a constituir um dos maiores desafios atuais. O coprocessamento 

de resíduos na indústria cimenteira é uma alternativa vantajosa tanto em relação ao 

aproveitamento energético, quanto à substituição de matérias primas. E vem sendo 

utilizado há várias décadas nos países desenvolvidos (LU et al., 2016). O processo 

de solidificação/estabilização (S/E) imobiliza contaminantes de diversos tipos de 

resíduos e o cimento é amplamente utilizado nessa técnica por ser um ligante 

econômico, (PARIA; YUET, 2006; WANG et al., 2018). 

A indústria brasileira de cimento, desde o final dos anos 90, coloca seus fornos 

à disposição de diversos setores para a eliminação de resíduos industriais. Segundo 

a Associação Brasileira de Cimento Portland, os fornos de cimento coprocessam 

resíduos de diversas indústrias, principalmente dos setores químico, petroquímico, 

metalúrgico, alumínio, pneumático, automobilístico e de papel e celulose. Durante o 

coprocessamento de resíduos perigosos em fornos de cimento, metais presentes nos 

resíduos podem ser agregados ao produto final. Trezza e Scian (2007) observaram 

que, com base no balanço de massa de metais, durante a queima do cimento no forno, 

a maioria dos metais nos resíduos pode ser transportada para o clínquer no cimento. 

Entre os elementos contaminantes encontrados em cimentos e compostos de 

cimento, o cromo é o mais estudado (BODAGHPOUR; BIGLARI; AHMADI, 2012; 

EŠTOKOVÁ et al., 2012; ISIKLI et al., 2003; MATOS; NÓBREGA, 2009; ŠČANČAR 

et al., 2005; SINYOUNG et al., 2011; YAMAGUCHI et al., 2006). O cromo é um 
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oligoelemento não volátil, indelével das matérias primas utilizadas na produção de 

clínquer de cimento, tais como argila, calcário e aditivos de ferro em particular. 

No entanto, a mobilização de metais contidos nos resíduos para o solo e corpos 

d’água é um problema crescente, principalmente quando o concreto produzido com 

estes cimentos é utilizado para a construção de instalações cada vez mais comuns e 

necessárias à vida moderna, como pontes, portos e poços (STAFFORD et al., 2015).  

O cromo existe em vários estados de oxidação (por exemplo, di, tri, penta e 

hexavalente), sendo os estados metálico (Cr0), trivalente Cr(III) e hexavalente Cr(VI) 

os estados mais comuns e, portanto, os mais prevalentes encontrados no ambiente e 

em ambientes industriais (ZHITKOVICH, 2011). O Cr(III) de ocorrência natural não é 

inicialmente prejudicial, pois é quimicamente estável. Somente em altas temperaturas 

encontradas em fornos rotativos de cimento, o cromo trivalente inerte oxida para 

formar cromo hexavalente reativo (ROSKOVIC et al., 2011). O Cr(VI) foi classificado 

como carcinógeno humano pela Agência de Proteção Ambiental norte americana 

(USEPA, 1998). 

A Norma Brasileira e a Norma Norte Americana não definem limites para a 

presença do cromo no cimento. Porém, há uma Diretiva Europeia 2003/53/EC que 

limita o uso de cimento e produtos de cimento que contêm mais de 2 mg kg-1 de Cr(VI) 

solúvel, quando hidratado. Por outro lado, a toxicidade desta espécie e a crescente 

prática do coprocessamento de resíduos em fornos de cimento, chamam atenção para 

a importância da existência de normas que definam um limite da presença deste e de 

outros contaminantes no cimento produzido. 

A imobilização de Cr, Ni e Fe em um cimento Portland foi investigada nesta 

etapa do trabalho, visando avaliar o potencial risco de contaminação de corpos de 

água doce e água salina. Atentando para o potencial tóxico do Cr(VI), a especiação 

do Cr lixiviado foi estimada. 

 

7.2 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

O cimento Portland especial (CPE) foi utilizado para os estudos deste capítulo. 

As caracterizações térmicas, estrutural e morfológica deste cimento já foram 

apresentadas no Capítulo 6 e, por esta razão, não serão reapresentados aqui.  
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7.2.1 Determinação de cromo total nas amostras de cimento anidro 

 

A análise de Fluorescência de Raios X foi utilizada para a determinação de 

cromo total na amostra de cimento CPE anidro. Inicialmente, as amostras foram secas 

em estufa a 40 °C, por 24 horas. Após secagem e arrefecimento em dessecador, 

pastilhas foram moldadas, com auxílio de uma prensa hidráulica aplicando tensão de 

1,5Mpa. Para cada pastilha, foram utilizados 4,00 g de cimento anidro. A análise foi 

feita em quadruplicata. 

Foi utilizada uma curva analítica, construída com os óxidos majoritários que 

compõem o cimento (CaO 65% e SiO2 18%), para que a composição dos padrões 

pudesse se aproximar ao máximo da composição global da amostra e evitar a 

interferência de matriz (HOLLER; SKOOG; CROUCH, 2009). Para a preparação da 

curva foram utilizados cadinhos de porcelana, previamente descontaminados com 

solução de ácido nítrico 10% (v/v). 

Nos cadinhos, com auxílio de uma balança analítica, foram pesados 2,34 g 

hidróxido de cálcio (CRQ), 0,66 g de óxido de silício (AEROSIL®), à essa mistura seca 

foram adicionados volumes diferentes de uma solução padrão de cromo (1000 ppm) 

(Specsol). Utilizou-se 2 mL de água ultrapura para a formação de uma pasta 

homogênea, que em seguida foi seca em uma mufla à 180 °C por 30 minutos, para 

retirada de toda água. Após secagem e arrefecimento em dessecador, foram 

moldadas pastilhas, com auxílio de uma prensa hidráulica aplicando tensão de 

1,5Mpa, de cada ponto da curva analítica. A faixa de concentração utilizada foi de 0 a 

120 ppm de Cr e o R2 = 0,9912. 

 

7.2.2 Especiação e determinação de Cr(VI) em amostras de cimento anidro 

 

As medidas espectroscópicas de absorção molecular na região do ultravioleta-

visível (UV-Vis) baseiam-se em medidas de absorção da radiação eletromagnética, 

nas regiões visível e ultravioleta do espectro. A região do ultravioleta é considerada 

entre 200 – 400 nm e a região do visível entre 400 – 800 nm. A técnica consiste em 

passar luz pela amostra e medir a fração de luz que é absorvida, que é descrita pela 

lei de Lambert-Beer. A lei afirma que a absorbância é dependente do percurso da luz 
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através da amostra (caminho óptico), da absortividade molar do material e da 

concentração das espécies absorventes (HOLLER; SKOOG; CROUCH, 2009). 

O Cr(VI) pode ser determinado por essa técnica, utilizando o método da 

difenilcarbazida, com limite de detecção de 10 μg L-1. O método baseia-se na reação 

do reagente difenilcarbazida em meio ácido, produzindo uma coloração violeta muito 

forte, levando a uma alta sensibilidade do método. A reação é rápida, seletiva e o 

ligante, sob condições ácidas, reage pouco com outros metais (MATOS; NOBREGA, 

2009; SANCHEZ-HACHAIR; HOFMANN, 2018; WRÓBEL et al., 1997). 

Um espectrofotômetro UV-Visível, modelo UVmini-1240, (Shimadzu, Japão) 

equipado com cubeta de vidro borossilicato com 10 mm de caminho ótico, foi utilizado 

para as determinações de Cr(VI) a partir das medidas de absorbância. O comprimento 

de onda empregado nas determinações foi de 540 nm. Para quantificar Cr(VI) em 

solução foi utilizado o método colorimétrico com o complexo 1,5-difenilcarbazida, que 

é um método padrão de determinação de Cr(VI) (ASTM, 2017).  

Curvas analíticas foram preparadas a partir de diluições sucessivas de uma 

solução estoque padrão de 1000 ppm de Cr(VI). A solução estoque padrão foi 

preparada a partir da dissolução de dicromato de potássio p.a. (Vetec), previamente 

seco em estufa, em água ultra pura (SANCHEZ-HACHAIR; HOFMANN, 2018). Para 

cada ponto da curva, o pH foi ajustado para 1 com solução de ácido sulfúrico 10% e 

para a reação colorimétrica foi adicionada uma solução (0,02 mol L-1) de 1,5–

difenilcarbazida (Carlos Erba) em acetona (Neon) e ácido sulfúrico 10% (Neon).  

Para a extração do Cr(VI) nas amostras de cimento, 200 mg de cimento foram 

pesados em cadinhos de porcelana, com auxílio de uma balança analítica, e então 

foram adicionados 10 mL de solução extratora 0,1 mol L-1 de carbonato de sódio 

(Na2CO3) (Anidrol). A mistura foi tampada e mantida por 10 minutos sob ebulição em 

banho de areia, resfriada à temperatura ambiente e transferida para um tubo Falcon® 

de 50 mL (MATOS; NÓBREGA, 2009; PANICHEV; MANDIWANA; FOUKARIDIS, 

2003; POTGIETER et al., 2003). A mistura foi centrifugada por 5 minutos. Em seguida, 

uma alíquota de 5 mL da fração líquida foi retirada e transferida para outro tubo 

Falcon® de 50 mL. O pH foi ajustado para pH = 1, com solução de ácido sulfúrico 

10%, e 1 mL de solução de 1,5-difenilcarbazida (0,02 mol L-1) foi adicionado para a 

reação colorimétrica. A amostra foi diluída para um volume final de 11 mL. O 

experimento foi realizado em triplicata. 
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7.2.3 Especiação e determinação de Cr(VI) em pasta de cimento segundo 

o procedimento padrão da União Europeia EN 196-10 

 

Para a determinação de Cr(VI) solúvel em água foi utilizado o procedimento 

padrão da União Europeia EN 196-10 – Methods of testing cement - Part 10: 

Determination of the water-soluble chromium (VI) content of cement (EN, 2016). 

Foi levada a agitação mecânica, uma mistura da mesma quantidade da pasta 

REF e de água ultrapura (5 g de pasta pulverizada e 5 mL de água ultrapura), durante 

15 minutos em temperatura ambiente. Após agitação a fração líquida foi separada por 

filtração a vácuo, utilizando-se papel de filtro quantitativo (UNIFIL). O filtrado obtido 

teve seu pH ajustado para pH = 1, com solução de ácido sulfúrico 10%, e o volume 

ajustado para 11 mL. A determinação do cromo (VI) foi baseada na reação do cromo 

hexavalente com difenilcarbazida. O experimento foi realizado em triplicata. 

 

7.2.4 Estudo de lixiviação em diferentes ambientes 

 

A pasta de cimento REF, curada por 91 dias, cuja preparação foi descrita no 

item 6.1.1 do Capítulo 6, foi tomada como referência para os estudos de lixiviação, 

por sua vez realizados conforme descrito no Capítulo 5, item 5.2.2 desta tese. Os 

estudos foram inicialmente conduzidos em água doce, água do mar natural e nas 

condições estabelecidas pela TCLP 1311 (USEPA, 1992), tomados como referência 

para os estudos de contaminação ambiental. 

 

7.2.5 Procedimento de determinação de Cr total e especiação de Cr(VI) no 

lixiviado utilizando o método da difenilcarbazida 

 

Após os ensaios de lixiviação, já descritos anteriormente no Tópico 5, item 5.2.2 

desta tese, alíquotas do lixiviado da pasta REF, obtidas utilizando a norma TCLP 1311 

(USEPA, 1992), água potável e água do mar, foram recolhidas para a determinação 

de Cr total utilizando um procedimento de oxidação de Cr(III) a Cr(VI). 

Em 20 mL de cada amostra foram adicionadas 5 gotas de uma solução de 

permanganato de potássio (4% m/v). A solução foi levada a ebulição por 2 minutos. O 

excesso de KMnO4 foi reduzido pela adição de 1 mL de azida de sódio (0,5% m/v). A 
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solução continuou a ebulir suavemente por mais 1 minuto. Após o resfriamento, o pH 

foi medido e ajustado para o pH = 1, com uma solução de ácido sulfúrico (0,1 mol L-

1). À uma alíquota de 10 mL da amostra foi adicionado 1 mL da solução de 

difenilcarbazida e o sistema foi deixado em repouso por 5 min para o desenvolvimento 

total da cor (MONTEIRO et al., 2001). Uma porção apropriada foi coletada e a 

absorvância foi medida a 540 nm, utilizando-se um espectrofotômetro UV-Visível, 

modelo UVmini-1240, (Shimadzu, Japão) equipado com cubeta de vidro borossilicato 

com 10 mm de caminho ótico. O experimento foi realizado em triplicata. 

Foi determinada a concentração de Cr(VI) no lixiviado da pasta REF obtido 

utilizando a norma TCLP 1311 (USEPA, 1992), água potável e água do mar. Uma 

alíquota do lixiviado teve seu pH ajustado para pH = 1, com solução de ácido sulfúrico 

10%, e a determinação do Cr(VI) foi baseada na reação do cromo hexavalente com 

difenilcarbazida. A absorvância foi medida a 540 nm, utilizando-se UV-Visível, modelo 

UVmini-1240, (Shimadzu, Japão) equipado com cubeta de vidro borossilicato com 10 

mm de caminho ótico. O experimento foi realizado em triplicata. 

 

7.3 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

7.3.1 Análise de Cr total e especiação de Cr(VI) em amostra de cimento 

 

A partir da análise de FRX foi possível obter a concentração de Cr total na 

amostra de cimento utilizada. A concentração de Cr total no cimento CPE foi de 

48,70±4,40 mg kg-1. Os resultados foram obtidos com intervalo de confiança de 95%. 

A Norma Brasileira ABNT NBR 9831 – Cimento Portland para poços petrolíferos — 

Requisitos e métodos de ensaio (ABNT, 2018) e a norma norte americana API RP 

10A – Specification for Cements and Materials for Well Cementing não definem limites 

para a presença deste elemento no cimento (API, 2009). 

Matos e Nóbrega (2006) encontraram em amostras de cimento Portland comum 

quantidades de Cr total que variam de 68,7 a 94,8 mg kg-1. Yu et al. (2005) avaliaram 

dois tipos de cimento e quantificaram 60 mg kg-1 de Cr total em um cimento Portland 

tipo B comercial (que utiliza escória de alto forno) e 80 mg kg-1 de Cr total em um 

cimento Portland comum. Concentrações muito maiores de Cr total foram encontradas 
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por Eštoková et al. (2012) nos quatro tipos de cimento que avaliaram. As 

concentrações quantificadas variaram de 178,5 a 257,3 mg kg-1. 

Uma explicação para a presença do cromo no cimento, além do 

coprocessamento de resíduos na sua produção, é a utilização de muitas fontes de 

óxidos de cálcio, alumínio, silício e ferro na produção do clínquer. O cromo pode estar 

presente nestas cargas. Em média, 16 mg kg-1 de Cr são encontrados em calcário e 

100 mg kg-1 em argila. Cerca de 80 ppm de Cr são encontrados em carvão e 50 ppm 

em óleos, que são os combustíveis usados em fornos rotativos de cimento. O uso de 

bauxita como fonte de alumina também pode aumentar a quantidade de cromo no 

produto final (BODAGHPOUR; BIGLARI JOOB; AHMADIB, 2012). 

Nesse processo de produção, cerca de 93% do cromo total fornecido ao forno 

é transferido para o clínquer, que pode ser incorporado como óxido de cromo (III) 

(Cr2O3) e pode ser distribuído em belita ((CaO)2SiO2), ferrita ((CaO)4Al2O3Fe2O3), alita 

((CaO)3SiO2) e no aluminato de cálcio ((CaO)3Al2O3) (BARROS; ESPINOSA; 

TENÓRIO, 2004). Isso ratifica a importância das resoluções ambientais definirem uma 

concentração máxima permitida deste elemento nos cimentos. 

Baseando-se na literatura, a quantidade de Cr total encontrado em amostras 

de cimento varia muito, porém o cimento utilizado neste estudo apresentou menos Cr 

total quando comparado a estudos feitos por outros autores. O tipo de cimento 

utilizado no estudo pode explicar isso. Na produção do CPE, segundo a ABNT NBR 

9831:2020, a única adição permitida durante a moagem do clínquer é a de sulfato de 

cálcio (ABNT, 2020). 

Após a quantificação do Cr total na amostra de cimento utilizada neste estudo, 

foi realizado o procedimento de extração e especiação de Cr(VI). A concentração de 

Cr(VI) quantificada no CPE anidro foi 9,60±1,70 mg kg-1. Os resultados foram obtidos 

com intervalo de confiança de 95%. Estes valores correspondem a uma razão 

Cr(VI)/Cr(total) = 0,197, ou seja 19,7%. 

Analisando cimentos Portland comuns, Matos e Nóbrega (2006) quantificaram 

concentrações de Cr(VI) que variaram de 6,1 a 12,7 mg kg-1. Estudando outro tipo de 

cimento, Erdem, Güngörmüş e Kilinçarslan (2016) quantificaram 17,19 mg kg-1 de 

Cr(VI). O cimento utilizado no estudo foi o cimento Portland do tipo EN 197-1 CEM I 

42,5R, que tem grande quantidade de clínquer em comparação a outros tipos de 

cimentos. Esse tipo de cimento é geralmente usado para concreto que requer alta 

resistência. 
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O limite máximo de Cr(VI) presente nos cimentos também não é definido nas 

Normas Brasileira e Norte Americana, o que reitera a lacuna nas resoluções, tendo 

em vista que o uso de escórias na produção do cimento é uma prática bem 

estabelecida em muitos países e o uso das mesmas pode acarretar a contaminação 

por Cr(VI) nos cimentos, trazendo riscos à saúde humana. Por outro lado, existe uma 

Diretiva Europeia 2003/53/EC que limita o uso de cimento e produtos de cimento que 

contêm mais de 2 mg kg-1 de Cr(VI) solúvel, quando hidratado. Essa Diretiva tem sido 

aplicada pelos Estados-Membros da União Europeia desde Janeiro de 2005 

(DIRECTIVA, 2003). 

 

7.3.2 Determinação de Cr(VI) em pasta de cimento segundo o 

procedimento padrão da União Europeia EN 196-10 

 

Seguindo o procedimento padrão da norma EN 196-10 (EN, 2016), que utiliza 

água ultrapura em contato com a pasta macerada, foi determinada a quantidade de 

Cr(VI) solúvel em água, do cimento utilizado. A concentração de Cr(VI) quantificado 

foi 1,70±0,30 mg kg-1, abaixo de 2 mg kg-1, valor limitado pela Diretiva Europeia 

2003/53/EC. 

A partir do resultado obtido com a aplicação desse procedimento, a razão 

Cr(VI)/Cr(total) observada foi de 3,49%. Os resultados obtidos por Estoková et al. 

(2012), demonstraram razões Cr(VI)/Cr(total) que variaram de 0,1-1,8%, 

demonstrando que apenas uma pequena quantidade de Cr(VI) foi extraído do Cr total 

contido nas amostras analisadas pelos autores.  

Hedberg, Wei e Moncada (2020), utilizando o mesmo procedimento, 

quantificaram a concentração de Cr(VI), solúvel em água, de cinco diferentes 

amostras de cimento Portland comum. As concentrações variaram de 5,3 a 8,2 mg kg-

1. Outros autores quantificaram, em amostras de cimento Portland comum, 

concentrações de Cr(VI) solúvel em água que variaram de 0,2 a 3,2 mg kg-1 

(EŠTOKOVÁ; PALASCAKOVÁ; KANUCHOVA, 2018) e 9,3 mg kg-1 (YAMAGUCHI et 

al., 2006). 

Diversos autores estudaram a ocorrência de Cr(VI) em cimentos Portland e foi 

observado, em todos os casos, que a lixiviação do cromo depende de vários fatores, 

porém está fortemente relacionada à composição química do clínquer do cimento (LO 



108 
 

et al., 2000; EŠTOKOVÁ et al., 2012; OGUNBILEJE et al., 2013; CHEN et al., 2012; 

EŠTOKOVÁ; PALASCAKOVA; KANUCHOVA, 2018). 

Ogunbileje et al. (2013) analisaram amostras de cimento da Nigéria e dos 

Estados Unidos, o teor de Cr total e Cr (VI) foram significativamente maiores na 

amostra de cimento dos Estados Unidos. O teor de Cr(VI) no forno de cimento foi 

inferior a 30% do cromo total. Porém, quando o clínquer é moído com esferas de liga 

de cromo, o teor de Cr(VI) do cimento pode aumentar para mais do que o dobro do 

presente no clínquer original. 

Outro estudo, realizado por Sinyoung et al. (2011), confirmou que o cromo 

poderia ser incorporado nas fases de clínquer ou formar uma nova fase cristalina 

durante uma reação em altas temperaturas com vários estados de oxidação. Além de 

observar que algumas espécies de cromo (Cr3+ de Ca6Al4Cr2O15 e Cr6+
 de CaCr2O7, 

CaCrO4.2H2O, e Al2(OH)4CrO4) foram lixiviados, enquanto outras espécies 

permaneceram na argamassa produzida pelos autores deste estudo. 

Chen et al. (2012) estudaram cimentos Portland comuns, cujo o clínquer foi 

produzido em atmosfera oxidante ou redutora. Foi observado que os clínqueres 

produzidos sob a atmosfera oxidante tinham altas concentrações de lixiviação de 

cromo. Em contraste, a atmosfera redutora foi eficaz em diminuir a lixiviação de Cr. 

No processo de fabricação de cimento atual tem sido utilizado a adição de agentes 

redutores (sais solúveis de Fe(II) e sulfetos de escória) aos cimentos, que reduzem 

Cr(VI) a Cr(III), no intuito de diminuir a quantidade de Cr(VI) solúvel (EŠTOKOVÁ; 

PALASCAKOVÁ; KANUCHOVA, 2018). 

 

7.3.3 Estudo de lixiviação em diferentes ambientes 

 

A estabilização/solidificação dos metais na pasta de cimento foi medida como 

a taxa de retenção dos elementos Cr, Fe e Ni na pasta de cimento após a lixiviação 

nos diferentes ambientes (Figura 22). Em relação ao Cr, a água do mar foi o ambiente 

que provocou a maior lixiviação, resultando em uma taxa de retenção de 72%. A 

solução ácida lixiviante da TCLP 1311 resultou em uma menor lixiviação de Cr, 

apresentando uma maior taxa de retenção (87%), quando comparada à água do mar. 

O emprego de água doce resultou num processo de lixiviação mais brando, resultando 

na maior taxa de retenção deste elemento (92%). O comportamento dos elementos 
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Fe e Ni foi similar ao observado no Cr. Em água doce, por exemplo o percentual de 

retenção do Fe e do Ni foi de 99%, enquanto que em água do mar foi observado 77% 

para o Fe e 85% para o Ni. 

 
Figura 22 – Taxa de retenção (R%)* de Cr, Fe e Ni na pasta REF em diferentes 
ambientes 

Cr Fe Ni

0

20

40

60

80

100

120

 

 

T
a

x
a

 d
e

 r
e

te
n

ç
ã

o
 (

R
%

)

Elementos

 TCLP

 Água doce

 Água do mar

 

*Determinado por FRX das pastas antes e depois da lixiviação 
  Fonte: A autora. 

 

Outros autores observaram resultados semelhantes na lixiviação destes 

elementos em água do mar, analisando tanto resíduos solidificados em pastas de 

cimento ou pastas de cimento puras. Os resultados obtidos em água do mar foram 

superiores para os mesmos elementos estudados (LU et al., 2016; SERJUN et al., 

2015). 

A ação química da água do mar no concreto deve-se principalmente à presença 

dos sais dissolvidos. A interação do concreto com cloretos e sulfatos na água do mar 

leva à modificação das propriedades da pasta. E particularmente, o contato com os 

sulfatos constitui um grande risco de agressão química para o concreto, causando 

expansão destrutiva e perda de resistência (GRUYAERT et al., 2012; RAGAB et al., 

2016; SANTHANAM; COHEN; OLEK, 2006).  

O impacto do meio lixiviante foi avaliado no estudo anterior, descrito no capítulo 

6, tópico 6.3.2, através de difratogramas de raios X. Foi observado que a composição 

mineralógica da pasta de cimento foi modificada após a lixiviação em diferentes 

ambientes. O principal produto da decomposição da Portlandita (Ca(OH)2) em pastas 
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imersas em água potável foi a calcita. Por outro lado, a lixiviação com água do mar ou 

solução de TCLP resultou em novas fases cristalinas. Após a lixiviação nos diferentes 

ambientes, a fração de fases amorfas aumentou na seguinte ordem TCLP>AM>AD. 

Foram obtidas imagens por MEV da pasta REF antes e depois da lixiviação nos 

diferentes ambientes, e as micrografias estão apresentadas na Figura 23. 

 

Figura 23 – Micrografias da amostra REF antes e após lixiviação em diferentes 
ambientes (a) REF antes; (b) REF TCLP 1311; (c) REF AD; (d) REF AM 

  

(a) (b) 

  

(c) (d) 
Fonte: A autora. 

 

Através das imagens obtidas foi possível observar mudanças na superfície das 

pastas após o processo de lixiviação, o que é naturalmente associado à degradação 

ocasionada pelo ataque da solução lixiviante. No caso do emprego da solução TCLP 

1311 (Figura 23b), observa-se o aparecimento de partículas muito finas e em forma 

de agulha que parecem crescer juntas na mesma direção ou geminadas crescendo 

separadamente. Esses cristais são atribuídos à presença da fase etringita e também 
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de tobermorita, que possuem esta morfologia (LIU et al., 2018; MEHTA; MONTEIRO, 

2014; RAGAB et al., 2016; SHI et al., 2016). 

A micrografia da amostra após lixiviação em água doce (Figura 21c) mostra 

semelhança com a amostra antes da lixiviação, confirmando um ataque menos 

agressivo. Além disso, é possível observar também alguns cristais da fase 

tobermorita. No caso da micrografia da amostra exposta a água do mar (Figura 21d) 

observa-se a presença de aglomerados brancos que podem ser atribuídos a 

cristalização de NaCl na pasta (BROWN; DOERR, 2000) além de alguns bastonetes 

cristalinos que são atribuídos a hidróxido de cálcio e silicato de cálcio hidratado amorfo 

(LU et al., 2016). 

A partir da análise elementar por FRX também foi possível quantificar os 

macroelementos presentes na pasta e qual seu comportamento após o ensaio de 

lixiviação segundo a TCLP 1311 (Figura 24).  

 

Figura 24 – Concentração dos macroelementos na pasta REF antes e após lixiviação 
TCLP 1311 
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Fonte: A autora. 

 
 

A concentração de cálcio diminui mostrando que esse elemento foi lixiviado 

pela solução ácida utilizada. Esse comportamento pode ser confirmado com o 

resultado da análise de DRX, descrito no Capítulo 6, tópico 6.3.2, onde fases que 

contêm cálcio, como calcita, etringita e tobermorita foram consumidas. O Fe 
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apresentou o mesmo comportamento. A diminuição da concentração dos elementos 

evidencia a liberação destes na solução de lixiviação. 

 

7.3.4 Determinação de Cr total e Cr(VI) no lixiviado utilizando o método da 

difenilcarbazida 

 

A partir dos lixiviados obtidos da pasta REF submetida aos procedimentos da 

TCLP 1311 (USEPA, 1992), da água do mar e da água potável, as concentrações de 

Cr total foram quantificadas e estão descritas na Tabela 21.  

 

Tabela 21 – Concentração média de Cr total lixiviada da pasta REF 

Ambiente 
Concentração de 
Cr total (mg L-1) 

Concentração de 
Cr total (mg kg-1) 

Água do mar 1,336±0,360 26,720±1,724 

 Água potável 0,115±0,020 2,301±1,300 

TCLP 0,140±0,100 2,792±1,202 

 

Em sintonia com o resultado observado nas taxas de lixiviação do Cr, a 

concentração de Cr total em água do mar, determinada utilizando o método da 

difenilcarbazida, foi a maior quando comparados aos outros ambientes investigados. 

Em água doce a concentração de Cr total quantificada foi a menor (0,115±0,020 mg 

L-1), confirmando que este é o ambiente de exposição que proporcionou a lixiviação 

mais branda. 

Foram quantificadas também, as concentrações de Cr(VI) nos diferentes 

ambientes, utilizando o método da difenilcarbazida, os valores estão descritos na 

Tabela 22. 

 

Tabela 22 – Concentração média de Cr(VI) lixiviada na pasta REF 

Ambiente 
Concentração de 

Cr(VI) (mg L-1) 
Concentração de 
Cr(VI) (mg kg-1) 

Razão Cr(VI)/Cr 
total (%) 

Água do mar 1,232±0,172 23,876±3,440 89,4 

Água potável 0,059±0,040 1,178±0,989 51,2 

TCLP 0,089±0,021 1,881±0,424 67,4 
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No lixiviado da TCLP a concentração de Cr(VI) quantificada foi 1,881±0,424 mg 

kg-1 e está abaixo do limite permitido pela Diretriz Europeia 2003/53/EC (2 mg kg-1), 

assim como a concentração de Cr(VI) lixiviada na água potável (1,178±0,989 mg kg-

1). Porém em água do mar a concentração de Cr(VI) foi de 23,88±3,44 mg kg-1, muito 

acima do limite permitido pela Diretriz Europeia 2003/53/EC. Estes resultados também 

estão em sintonia com o observado no percentual de retenção do Cr no estudo de 

lixiviação em diferentes ambientes. Os percentuais de retenção dos elementos em 

água do mar foram os menores quando comparados aos outros ambientes estudados. 

O Cr(VI) é altamente solúvel em água, dessa forma os resultados refletem a sua 

solubilidade (ŠČANČAR; MILAČIČ, 2014). 

Os resultados da Tabela 22 mostraram que a razão Cr(VI)/Cr(total) é maior no 

lixiviado em água do mar (89%) do que no lixiviado da TCLP (67%) ou em água doce 

(51,2%). Esse comportamento mais agressivo de ataque da água do mar na pasta de 

cimento solidificada foi observado para todos os elementos investigados. Quando 

comparamos as razões Cr(VI)/Cr(total) no lixiviado com a obtida no cimento anidro 

(19,7%), observamos que em solução os valores são muito maiores. O Cr(VI) possui 

alta solubilidade e mobilidade em água para todos os valores de pH, e com a 

exposição a diferentes ambientes de lixiviação, é razoável esperar que Cr(VI) 

solubilize (BAKHSHI; SARRAFI; RAMEZANIANPOUR, 2019; HALIM et al., 2004; 

OMOTOSO; IVEY; MIKULA, 1998; RASHID; TAKEMURA; FAROOQI, 2011). 

O modo exato de interação do Cr com o cimento não é claro, porém estudos 

realizados por Fowler et al. (1997) observaram a formação de um precipitado de Cr 

solúvel em água no cimento. Eles descobriram, também que SiO4
4− na matriz do 

silicato de cálcio hidratado (C-S-H) pode ser substituído pelo íon cromato (CrO4
2−). 

Omotoso, Ivey e Mikula (1998) relataram a formação de Ca2CrO5.3H2O durante o 

processo de hidratação do cimento e a maioria dos íons Cr(VI) foram precipitados 

como esse composto.  

A presença de compostos Cr(VI) em cimentos representa um risco ambiental 

devido à solubilidade e possível lixiviação de Cr(VI), em conexão com o uso de 

cimento em estruturas de concreto, como tanques e poços artesianos, que podem 

levar à contaminação da água potável ou acúmulo de cromo no meio ambiente 

(SAZAKLI et al., 2014; SHI et al., 2014). Por outro lado, a indústria de cimento já utiliza 

agentes redutores de Cr(VI) como alternativa para esse problema. Os mais 

empregados são o sulfato estanoso, as formas hepta e monohidratada do sulfato 
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ferroso, compostos contendo enxofre, como ditionito de sódio (Na2S2O4), 

metabissulfito de sódio (Na2S2O5) e tiossulfato de sódio (Na2S2O3). Porém, são 

também discutidas as desvantagens do emprego destes compostos, como o aumento 

da demanda de água, aumento do tempo de pega, alto custo, entre outras (ERDEM, 

GÜNGÖRMÜŞ; KILINÇARSLAN, 2016). Dessa maneira, os resultados obtidos nesse 

estudo refletem a importância da avaliação dos cimentos produzidos, devido à 

gravidade dos impactos negativos do cromo na saúde humana e no meio ambiente. 

 

7.4 CONCLUSÃO 

 

O cimento Portland tipo especial é utilizado em cimentação de poços de 

petróleo na região nordeste do Brasil. A única adição permitida durante a moagem do 

clínquer deste cimento é a de sulfato de cálcio, porém foi encontrada, no cimento 

anidro, uma concentração de Cr total igual a 48,70±4,40 mg kg-1 e de Cr(VI) igual a 

9,60±1,70 mg kg-1. Não há norma nacional ou internacional que defina um limite para 

presença deste elemento no cimento produzido. Baseando-se na literatura, a 

quantidade de Cr total encontrado em amostras de cimento varia muito, porém o 

cimento utilizado neste estudo apresentou menos Cr total quando comparados a 

estudos feitos por outros autores. 

Seguindo o procedimento padrão da União Europeia EN 196-10 (EN, 2016), a 

concentração de Cr(VI) quantificado foi 1,70±0,30 mg kg-1, abaixo de 2 mg kg-1, valor 

limitado pela Diretiva Europeia 2003/53/EC. No lixiviado da TCLP a concentração de 

Cr(VI) quantificada foi 1,881±0,424 mg kg-1 e em água doce (1,178±0,989 mg kg-1). 

Porém em água do mar a concentração de Cr(VI) foi de 23,88±3,44 mg kg-1, muito 

acima do limite permitido. Estes resultados estão em sintonia com o observado no 

percentual de retenção do Cr no estudo de lixiviação em diferentes ambientes, onde 

em água do mar o percentual de retenção deste elemento foi o menor.  

Os resultados observados são de grande importância, tendo em vista a 

toxicidade deste metal e a não regulamentação da presença dele nos cimentos 

comercializados no Brasil. O cimento Portland especial é destinado a cimentação de 

poços de petróleo e baseando-se nos resultados obtidos não deve ser utilizado na 

construção de tanques ou equipamentos para armazenamento de água potável, por 

exemplo. A questão discutida neste ponto deve chamar a atenção para a importância 

https://www.sciencedirect.com/topics/engineering/thiosulfate
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da elaboração de regulamentações sobre os contaminantes oriundos da produção do 

cimento, material largamente utilizado. 
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8 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

O Ecat estudado apresentou em sua composição consideráveis concentrações 

de V, Ni e Sb (3055, 4182 e 260 ppm, respectivamente). Estes elementos são 

potencialmente tóxicos e podem trazer riscos à saúde e ao meio ambiente. O Fe 

também foi encontrado, porém em menor concentração. Os resultados obtidos a partir 

da lixiviação TCLP 1311 mostraram que concentrações de Ni, V e Sb lixiviadas pelo 

Ecat (0,069±0,010 mg L-1, 6,070±0,060 mg L-1 e 1,053±0,038 mg L-1, respectivamente) 

estavam todas acima dos limites estabelecidos pelas normas nacional e internacionais 

consultadas. 

Em todas as condições avaliadas (água doce, água do mar natural e diferentes 

pH) as concentrações lixiviadas do Ecat também foram muito acima dos limites 

estabelecidos pelas normas, ratificando a periculosidade do descarte deste resíduo, 

sem tratamento, no ambiente. Utilizando água do mar, como solução lixiviante, as 

concentrações quantificadas foram maiores que as lixiviadas em água potável. 

O descarte do Ecat sem um pré-tratamento adequado não é tolerável e o 

emprego da técnica de solidificação/estabilização deste resíduo em pastas de cimento 

foi avaliada. Com base nos resultados preliminares, a concentração de Ecat utilizada 

na preparação de pastas, sem prejuízo para as suas características, foi de 15%. Os 

resultados mostraram, em sua totalidade, que o cimento Portland especial (CPE) foi 

eficiente na imobilização dos elementos avaliados (Fe, Ni, Sb e V). As concentrações 

destes elementos no lixiviado das pastas 15Ecat, em todos os ambientes avaliados 

(TCLP 1311, água doce, água do mar e diferentes pH) foram abaixo dos limites de 

quantificação do método espectrofotométrico empregado. 

Foram calculados os percentuais de retenção dos elementos na pasta. Para o 

Fe e o Ni foram obtidos 94% e 91%, respectivamente, enquanto as quantidades 

retidas de V e Sb atingiram 90% e 74%. Esses valores indicaram que a maior parte 

dos elementos tóxicos ficou retida na pasta de cimento e estavam de acordo com os 

resultados apresentados no estudo anterior com o Ecat puro, de modo que as maiores 

concentrações médias lixiviadas foram do V (1,987±0,007 mg L-1) e do Sb 

(0,763±0,050 mg L-1), correspondendo às menores porcentagens de retenção na 

pasta. 

Foi observado que a taxa de retenção dos elementos foi maior em água doce 

do que em água do mar ou em condições de TCLP, seja para a pasta REF ou para a 
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pasta 15Ecat. Esse comportamento foi atribuído ao ataque à pasta de cimento pelos 

sais presentes na água do mar. Apesar disso, as taxas de retenção de Fe, Ni, V e Sb 

variaram entre 73 e 85%, após a lixiviação na água do mar. Os resultados também 

indicaram que o Ecat proporciona diferentes reações com os produtos de hidratação 

do cimento e com os íons da água do mar, o que pode melhorar as propriedades da 

pasta de cimento. 

Frente a problemática do uso de escórias na produção de cimento, foi avaliado 

o teor de Fe, Ni e Cr na pasta sem Ecat (REF). Em relação ao Cr, a água do mar foi o 

ambiente que provocou a maior lixiviação, resultando em uma taxa de retenção de 

72%, seguido pela TCLP, (87%) e pela água doce (92%). O comportamento dos 

elementos Fe e Ni foi similar ao observado no Cr. Em água doce, por exemplo o 

percentual de retenção do Fe e do Ni foi de 99%, enquanto que em água do mar foi 

observado 77% para o Fe e 85% para o Ni. 

O cimento CPE anidro apresentou em sua composição 48,70 mg kg-1 de Cr 

total, valor abaixo do relatado na literatura para outros tipos de cimentos. Entretanto, 

a especiação de Cr mostrou que a pasta produzida com o CPE lixiviou, na solução da 

TCLP 1311, 1,881±0,424 mg kg-1 e em água doce, 1,178±0,989 mg kg-1 de Cr(VI). Em 

água do mar a concentração de Cr(VI) foi 23,88±3,44 mg kg-1, muito acima do limite 

permitido pela Diretriz Europeia 2003/53/EC. Estes resultados reproduziram o 

comportamento observado no percentual de retenção do Cr no estudo de lixiviação 

em diferentes ambientes, onde em água do mar, o percentual de retenção deste 

elemento foi o menor. 

O estudo mostrou a importância da correta destinação do Ecat, largamente 

produzido pela indústria de petróleo no mundo e apresentou a técnica de 

Solidificação/Estabilização como uma possibilidade de tratamento de baixo custo e 

ambientalmente amigável. Foi possível inferir que a técnica de S/E é eficiente na 

imobilização dos elementos tóxicos avaliados. Quanto à avaliação do cimento 

utilizado, os estudos realizados confirmaram a presença de Cr e Cr(VI). A toxicidade 

desta espécie e a crescente prática do coprocessamento de resíduos em fornos de 

cimento, chamam atenção para a importância de regulamentações que definam um 

limite da presença deste e de outros contaminantes no cimento produzido. 
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APÊNDICE A – VALIDAÇÃO DOS MÉTODOS PROPOSTOS DE ANÁLISE  

 

Os métodos propostos para a análise espectrométrica utilizada (ICP OES) foram 

validados segundo normas estabelecidas pela IUPAC (THOMPSON; ELLISON; 

WOOD, 2002). Utilizando a técnica de calibração externa foram obtidos os parâmetros 

analíticos, limite de detecção (LD) (3σ/s) e limite de quantificação (LQ) (10σ/s), 

determinados através da leitura de 10 brancos. Os valores destes parâmetros são 

apresentados na Tabela 23. 

 

Tabela 23 – Valores de LD e LQ para os métodos propostos 

Elementos 
TCLP 1311 Água potável Água do mar 

LD 
(mg L-1) 

LQ 
(mg L-1) 

LD 
(mg L-1) 

LQ 
(mg L-1) 

LD 
(mg L-1) 

LQ 
(mg L-1) 

Cr 0,001 0,003 0,0002 0,001 0,0002 0,001 

Fe 0,001 0,003 0,017 0,060 0,0060 0,020 

Ni 0,001 0,003 0,001 0,003 0,0010 0,002 

Sb 0,036 0,100 0,003 0,010 0,0040 0,010 

V 0,002 0,006 0,001 0,002 0,0002 0,001 

 

A precisão foi estimada como desvio padrão relativo (RSD%), obtida através 

de dez determinações repetitivas de uma amostra. Utilizando a Equação 13: 

 

𝑅𝑆𝐷(%) =
s

X̅
× 100                                                            (13) 

 

onde: s é o desvio padrão 

 x̅ é a média das repetições. 

 

Para obtenção dos valores de RSD (%) dos métodos propostos para a análise 

do lixiviado utilizando a TCLP 1311, água potável e água do mar, foram feitas dez 

determinações repetitivas da amostra 15Ecat para TCLP, água doce e água do mar. 

Os valores destes parâmetros são apresentados na Tabela 24. 

 

 

 

 

 



146 
 

Tabela 24 – Valores de RSD para os métodos propostos 

Elementos 
TCLP 1311 Água doce Água do mar 

RSD (%) RSD (%) RSD (%) 

Cr 8,04 0,49 2,77 

Fe 1,61 0,49 1,30 

Ni 0,33 5,92 7,88 

Sb 1,27 8,55 8,31 

V 2,27 0,73 2,48 

 

Todos os valores de RSD (%) estão abaixo de 10%. Em métodos de análise de 

traços, são aceitos RSD de até 20%, dependendo da complexidade da amostra 

(RIBANI, 2004; HUBER, 1998). 

Na ausência de materiais de referência, a exatidão do método foi avaliada 

através de um estudo de recuperação de analito, que constituiu na adição de 

diferentes concentrações conhecidas dos elementos nas amostras. As medições de 

recuperação são expressas em termos de porcentagem da quantidade medida do 

analito em relação à quantidade adicionada na matriz, em um determinado número de 

ensaios. A recuperação é calculada segundo a Equação 14 (AOAC, 2012): 

 

𝑅𝑒𝑐𝑢𝑝𝑒𝑟𝑎çã𝑜 (%) = (
𝐶1−𝐶2

𝐶3
) × 100                                    (14) 

 

Onde: C1 é a concentração do analito na amostra com adição; C2 é a 

concentração do analito na amostra sem adição; e C3 é concentração de analito 

adicionado à amostra de teste. 

Os intervalos aceitáveis de recuperação para análise de resíduos geralmente 

estão entre 70 e 120%, com precisão de até ± 20%. Porém, dependendo da 

complexidade analítica e da amostra, este valor pode ser de 50 a 120%, com precisão 

de até ± 15% (AOAC, 2012; RIBANI, 2004). 

Os valores de recuperação para todos os elementos nas amostras lixiviadas 

segundo a norma TCLP 1311 estão descritos na Tabela 25, e os valores variaram de 

81,9% para o Ni na amostra 15Ecat-SA a 103,4% para o Cr na amostra REF-SA.  
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Tabela 25 – Valores de adição e recuperação para elementos em estudo no lixiviado 
segundo a TCLP 1311 

Amostra 
Adicionado 

(mg L-1) 
Quantificado 

(mg L-1) 
Recuperação 

(%) 

 Cr 

REF-SA 0,40 0,41 103,4 

15Ecat-SA 0,40 0,38 95,6 

REF 0,40 0,40 100,9 

15Ecat 0,40 0,39 96,8 

  Fe  

REF-SA 0,40 0,38 95,1 

15Ecat-SA 0,40 0,41 103,1 

REF 0,40 0,36 90,3 

15Ecat 0,40 0,37 96,4 

 Ni 

REF-SA 0,30 0,26 86,1 

15Ecat-SA 0,30 0,25 81,9 

REF 0,30 0,25 83,8 

15Ecat 0,30 0,25 82,1 

 Sb 

REF-SA 0,30 0,36 96,8 

15Ecat-SA 0,30 0,34 89,5 

REF 0,30 0,35 94,4 

15Ecat 0,30 0,35 92,1 

 V 

REF-SA 0,30 0,31 102,4 

15Ecat-SA 0,30 0,29 97,8 

REF 0,30 0,30 100,4 

15Ecat 0,30 0,30 99,6 

 

Para as amostras lixiviadas em água doce, os valores de recuperação variaram 

de 100,4% para o Fe na amostra REF-SA a 117% para o Sb na amostra REF (Tabela 

26). 
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Tabela 26 – Valores de adição/recuperação para elementos em estudo no lixiviado 
utilizando água doce 

Amostra 
Adicionado 

(mg L-1) 
Quantificado 

(mg L-1) 
Recuperação 

(%) 

 Cr 

REF-SA 0,30 0,36 106,2 

15Ecat-SA 0,30 0,36 111,7 

REF 0,30 0,37 111,8 

15Ecat 0,30 0,35 109,4 

  Fe  

REF-SA 0,30 0,30 100,4 

15Ecat-SA 0,30 0,32 105,6 

REF 0,30 0,32 106,0 

15Ecat 0,30 0,30 100,7 

 Ni 

REF-SA 0,30 0,30 100,9 

15Ecat-SA 0,30 0,32 107,2 

REF 0,30 0,33 108,3 

15Ecat 0,30 0,32 105,6 

 Sb 

REF-SA 0,30 0,33 109,0 

15Ecat-SA 0,30 0,34 114,8 

REF 0,30 0,35 117,4 

15Ecat 0,30 0,34 113,3 

 V 

REF-SA 0,30 0,31 103,4 

15Ecat-SA 0,30 0,34 112,8 

REF 0,30 0,34 114,4 

15Ecat 0,30 0,33 110,9 

 

Para as amostras lixiviadas em água do mar, os valores de recuperação para 

todos os elementos estão descritos na Tabela 27, onde pode ser visto que os valores 

de recuperação variaram de 87% para o Ni a 100% para o Sb. 
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Tabela 27 – Valores de adição/recuperação para elementos em estudo no lixiviado 
utilizando água do mar 

Amostra 
Adicionado 

(mg L-1) 
Quantificado 

(mg L-1) 
Recuperação 

(%) 

 Cr 

REF-SA 0,100 0,097 97,33 

15Ecat-SA 0,100 0,095 94,90 

REF 0,100 0,095 95,47 

15Ecat 0,100 0,095 95,40 

  Fe  

REF-SA 0,100 0,091 91,00 

15Ecat-SA 0,100 0,092 91,63 

REF 0,100 0,090 89,83 

15Ecat 0,100 0,091 90,70 

 Ni 

REF-SA 0,100 0,088 87,93 

15Ecat-SA 0,100 0,088 87,63 

REF 0,100 0,087 87,43 

15Ecat 0,100 0,087 87,60 

 Sb 

REF-SA 0,100 0,101 100,60 

15Ecat-SA 0,100 0,101 100,67 

REF 0,100 0,100 99,67 

15Ecat 0,100 0,100 99,63 

 V 

REF-SA 0,100 0,097 96,80 

15Ecat-SA 0,100 0,096 96,27 

REF 0,100 0,096 96,00 

15Ecat 0,100 0,096 96,33 
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APÊNDICE B – DADOS OBTIDOS APÓS REFINAMENTO RIETVELD 

 

O refinamento Rietveld dos difratogramas das amostras REF e 15Ecat foi 

realizado para melhor avaliar a quantificação das fases mineralógicas. Os valores de 

GOF (goodness of fit), o difratograma calculado, o resíduo e o background são 

apresentados nas Figuras 25 (a e b), para as amostras REF e 15Ecat antes da 

lixiviação. 

 

Figura 25 – Difratogramas da amostra REF (a) e 15Ecat (b) antes da lixiviação e χ2 
obtidos a partir do refinamento Rietveld 
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Os dados obtidos no refinamento das amostras REF e 15Ecat após lixiviação 

segundo a TCLP 1311 são apresentados nas Figuras 26 (a e b). 

 
Figura 26 – Difratogramas da amostra REF (a) e 15Ecat (b) após lixiviação TCLP 
1311 e χ2 obtidos a partir do refinamento Rietveld 
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Os valores de GOF (goodness of fit), o difratograma calculado, o resíduo e o 

background são apresentados nas Figuras 27 e 28, para as amostras REF e 15Ecat 

lixiviação em água doce e em água do mar, respectivamente. 

  
Figura 27 – Difratogramas da amostra REF (a) e 15Ecat (b) após lixiviação em água 
doce e χ2 obtidos a partir do refinamento Rietveld 
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Figura 28 – Difratogramas da amostra REF (a) e 15Ecat (b) após lixiviação em água 
do mar e χ2 obtidos a partir do refinamento Rietveld 
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